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SOMMAIRE 
 
La colonisation des savanes par les plantes ligneuses est un phénomène rapide et de grande 
ampleur, qui tend à transformer ces écosystèmes ouverts en arbustaies ou en forêts sèches, 
généralement considérées comme improductives, ce qui a souvent pour effet de diminuer la 
diversité bêta du paysage. Face à cette problématique, la restauration écologique apparaît 
comme une solution possible afin de conserver la biodiversité et la productivité de ces 
écosystèmes, dont dépendent plusieurs communautés humaines. Toutefois, les bénéfices 
engendrés par les efforts de restauration ne sont pas nécessairement assurés, alors que ces 
derniers  requièrent  des  investissements  considérables.  L’objectif  principal  de  cet  essai  est  de  
faire une analyse du potentiel de la restauration écologique dans la résolution des impacts de 
la colonisation ligneuse des savanes. Pour   ce   faire,   l’essai   décrit   la   structure   et   le  
fonctionnement des savanes, explore les causes ainsi que les conséquences écologiques et 
socioéconomiques de la colonisation ligneuse, analyse le potentiel de la restauration 
écologique comme réponse au phénomène, et fait un portrait de la situation dans les savanes 
semi-arides  du  Chaco  paraguayen.  Il  en  ressort  que  les  efforts  de  restauration  réalisés  jusqu’à  
présent réussissent généralement à réduire la densité des plantes ligneuses à court terme, mais 
que les résultats à long terme de ces efforts ponctuels ne sont pas souvent au rendez-vous. Par 
contre,   l’acquisition   de   connaissances,   le   développement   rapide   de   méthodes   efficaces,   la  
formulation   d’objectifs   plus   réalistes   et une approche de la restauration écologique à long 
terme pourraient accroître le potentiel de la restauration écologique dans la conservation des 
savanes.   Pour   l’instant,   la   décision   d’investir   ou   non  dans   la   restauration   devrait   revenir   la  
société, selon ses valeurs, ses priorités et son budget. Ce processus de décision est complexe, 
puisqu’il   implique   diverses   parties   prenantes   pouvant avoir des intérêts divergents. Ce 
processus peut toutefois être   facilité  par  des  outils,   comme   l’aide  à   la  décision  multicritère.  
Les étapes préliminaires  d’une  démarche  de  décision  multicritère  ont  été  appliquées  au  cas  du  
Chaco paraguayen. Il a été conclut que l’investissement  dans  de  futurs projets de restauration 
irait de pair avec la mission de la Réserve de la biosphère du Chaco, et constituerait une 
occasion de valoriser les connaissances écologiques traditionnelles des Guarani Ñandeva. De 
plus, des projets pilotes visant à évaluer diverses techniques de restauration dans le Chaco 
sud-américain pourraient apporter de précieuses connaissances sur le phénomène dans ce 
biome  et  améliorer   les  expériences  d’intervention  dans   les  savanes,  autant  à   l’échelle   locale  
que globale.  
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Introduction 
 
Les savanes sont des écosystèmes jouant des rôles écologiques et socioéconomiques majeurs 
au niveau planétaire. Riches en espèces endémiques, elles contribuent fortement à la 
biodiversité globale (Bond & Parr, 2010). De plus, leur haute valeur fourragère leur permet de 
supporter   les   plus   importantes   populations   d’herbivores   sauvages   et   domestiques   sur   la  
planète  et  de  soutenir  les  petites  et  grandes  économies  pastorales  à  l’échelle  globale  (House & 
Hall, 2001; Scholes & Archer, 1997). Toutefois, malgré leur importance écologique et 
économique, les savanes constituent des écosystèmes relativement peu connus et peu 
valorisés par la science et les populations humaines, et se situent parmi les écosystèmes les 
plus menacés de la planète (Parr et al., 2012). Une des menaces à leur conservation les plus 
importantes constitue leur transformation par un processus rapide de colonisation par les 
espèces ligneuses, qui tend à transformer ces écosystèmes ouverts en arbustaies et en forêts 
sèches (Estell et al., 2012).  
Observée depuis approximativement 150 ans, la colonisation ligneuse est un phénomène 
présent   à   l’échelle   globale   qui   est   rapporté   dans   les   savanes   d’Afrique,   d’Australie,  
d’Amérique  et  d’Asie  du Sud-Est (Archer et al., 2000). La transformation des savanes peut 
être relativement rapide :   certaines   d’entre   elles   sont   remplacées   par   des   forêts   sèches   en  
moins   de   40   ans   (Bond   &   Parr,   2010).   Cette   colonisation   ligneuse   résulterait   d’une  
combinaison de facteurs   d’origine   anthropique   ayant   modifié   les   relations   de   compétition  
pour les ressources entre les strates herbacées et ligneuses et ayant déclenché des processus de 
rétroaction difficiles à renverser (Brunelle et al., 2013; Eldridge et al. 2011; Estell et al., 
2012).  Par  les  transformations  qu’elles  entraînent,  la  colonisation  ligneuse  est  un  phénomène  
affectant considérablement les savanes et les populations leur étant associées; elle peut entre 
autres  contribuer  à  l’érosion  de  la  biodiversité  et  avoir des impacts négatifs sur les économies 
pastorales de subsistance de plusieurs régions du monde (Parr et al., 2012).  
Face à ce phénomène, la restauration écologique apparaît comme une solution possible pour 
conserver la biodiversité, ainsi que la productivité  des  savanes  pour  l’élevage  (Archer et al., 
2000).   De   fait,   les   sommes   investies   jusqu’à   présent   dans   les   efforts   de   restauration  
écologique  à   l’échelle   globale   sont   considérables   (Van  Auken,  2009).  L’objectif  du  présent  
essai  est  d’analyser   le  potentiel de la restauration écologique face à la colonisation ligneuse 
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des savanes, afin de mieux outiller les preneurs de décision face aux futurs projets de 
restauration.  
L’essai  est  structuré  de  façon  à  répondre  à  cet  objectif.  Le  chapitre  1  fait  un  portrait général 
du  biome  des  savanes  et  aborde  l’état  des  connaissances  actuelles  sur  la  distribution,  l’origine,  
la structure et le fonctionnement, ainsi que sur les services écosystémiques et les menaces 
pesant sur ces écosystèmes. Le deuxième chapitre identifie les facteurs exogènes et endogènes 
provoquant la colonisation ligneuse des savanes, ainsi que les conséquences écologiques et 
socioéconomiques de ce phénomène. Le chapitre 3 enchaîne sur une révision du concept de la 
restauration écologique et fait une synthèse des résultats, et des limites de diverses techniques 
de restauration dans les savanes et des coûts engendrés. Dans ce même chapitre, la pertinence 
et   les   perspectives   d’avenir   de   la   restauration   écologique   dans   les   savanes   sont   analysées.  
Finalement,  le  potentiel  des  outils  d’aide  à  la  décision  multicritère  est  discuté  et  une  sélection  
de critères est proposée pour la restauration des savanes. Le chapitre 4 aborde, sous forme 
d’une  étude  de  cas,  les  causes  de  la  colonisation  ligneuse  des  savanes  semi-arides du Chaco 
paraguayen et ses impacts pour les communautés Guarani Ñandeva de la région. Les 
premières   étapes   de   l’aide   à   la   décision   multicritère   – soient   l’identification   des   parties  
prenantes et des options pouvant faire l'objet de l'analyse, ainsi que la sélection de critères – 
sont   réalisées   pour   ce   cas   afin   de   fournir   un   cadre   décisionnel   à   l’intention   des   décideurs  
paraguayens,   pour   un   processus   éventuel   de   prise   de   décision   impliquant   l’ensemble   des  
parties prenantes concernées. Les défis et   les   perspectives   d’avenir   de   la   restauration  
écologique dans les savanes semi-arides du Chaco colonisées par les plantes ligneuses sont 
finalement discutés. 
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Chapitre 1 
Structure et fonctionnement des savanes 
 
Le premier chapitre constitue une introduction à la structure et au fonctionnement des 
écosystèmes  de  savanes.  Les  caractéristiques  générales,  l’étendue  géographique,  l’origine,  la  
structure et le fonctionnement, ainsi que les services écosystémiques des savanes y sont 
décrits. Ces connaissances permettent  de  comprendre  et  d’analyser  de  manière  plus  critique  
les différentes théories visant à expliquer les mécanismes responsables de la colonisation 
ligneuses de savanes qui sont abordés au chapitre 2. De plus, la compréhension de la structure 
et du fonctionnement  de  l’écosystème  permet  d’offrir  une  base  théorique  pour  l’explication  et  
à  l’analyse  des  résultats  des  efforts  de  restauration  discutés  au  chapitre  3.   
1.1 Portrait général  
Les savanes sont des écosystèmes faisant partie du biome des prairies, savanes et brousses 
tropicales et subtropicales, lesquelles sont définies comme des milieux dont la structure est 
dominée par la strate herbacée (Hoth, 2001; WWF, 2014). Les savanes se distinguent en étant 
généralement caractérisées par un couvert herbacé continu  et  un  couvert  d’espèces  ligneuses  
discontinu (Archer et al., 2000; Bellefontaine et al., 1997; Bond & Parr, 2010; Scholes & 
Archer, 1997; Silva et al., 2006), lequel varie généralement entre 5 et 80% (Archer et al., 
2000). Les savanes occupent donc une position intermédiaire entre les prairies et les forêts 
tropicales sèches (Archer et al., 2000; House & Hall, 2001; Lehmann et al., 2011). Pour cette 
raison, les savanes sont des écosystèmes habituellement définis sur la base de leur structure 
comparée à celles des prairies et des forêts tropicales sèches. Par exemple, on distingue les 
savanes  des  prairies  par  la  présence  d’arbres  et  d’arbustes  (Bond  &  Parr,  2010).  La  différence  
entre les savanes et les forêts tropicales sèches est moins évidente. Certains auteurs 
caractérisent   la   savane   par   la   présence   d’une   strate   herbacée   dominée   par   des   graminoïdes  
ayant  un  mécanisme  photosynthétique  C4,  intolérants  à  l’ombre  et  tolérants  au  feu,  et  la  forêt  
par   la   relative   absence   d’espèces   ayant   un   mécanisme   C4   et par   la   dominance   d’espèces  
ligneuses   tolérantes   à   l’ombre   et   intolérantes   au   feu   (Bond  &   Parr,   2010;;   Lehmann   et al., 
2011; Parr et al., 2012; Ratnam et al., 2004; Silva et al., 2006). Outre ces caractéristiques, le 
paysage des savanes varie considérablement en ce qui a trait à la densité et la distribution 
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spatiale des espèces ligneuses, et à la composition spécifique de la végétation, en fonction de 
plusieurs facteurs clé (Archer et al., 2000).  
1.2 Distribution  
La distribution actuelle de la savane serait   expliquée   par   une   série   d’interactions   et   de  
rétroactions entre des facteurs environnementaux, tels que le climat et le sol, avec des régimes 
de  perturbation,  comme  le  feu  et  l’herbivorie  (Bond,  2008;;  Lehmann  et al., 2011; Mills et al., 
2006). Le climat constitue un facteur important régissant la distribution de la savane à 
l’échelle  globale,  principalement  via  le  régime  de  précipitations  (Murphy  &  Bowman,  2012;;  
Staver et al., 2011). En général, les savanes ont un taux de précipitations annuelles inférieur à 
1 500 mm, seuil au-dessus duquel elles laissent la place à la forêt (Murphy & Bowman, 
2012). Les pluies sont saisonnières, tandis que la saison sèche est prolongée, ce qui rend le 
milieu   propice   à   l’accumulation   de   matière   organique   sèche   inflammable, qui facilite la 
propagation du feu (House & Hall, 2001; Lehmann et al., 2011; Scholes & Archer, 1997). De 
la  même  façon,  les  températures  élevées  favorisent  un  taux  d’évapotranspiration  supérieur  au  
taux annuel de précipitations (Scholes & Hall, 1996).  
Le régime de précipitations entraîne divers effets sur la végétation du biome. Dans les savanes 
arides et semi-arides, les précipitations annuelles semblent constituer le principal facteur 
limitant la densité des espèces ligneuses (Bond, 2008). À partir de la compilation de données 
de 854 sites en Afrique, Sankaran et al. (2005) ont modélisé une relation entre le pourcentage 
de recouvrement des arbres dans les savanes et le taux de précipitations, le long d'un gradient 
allant de 134 à 650 mm/an. La présence des   savanes   climatiques   s’expliquerait   donc  
principalement par un faible taux de précipitations. À plus de 650 mm/an, les conditions 
climatiques  pourraient  théoriquement  permettre  l’établissement  de  forêts  sèches : la présence 
de la savane serait alors expliquée par la présence de perturbations intermédiaires comme le 
feu (Sankaran et al., 2005). En fait, l'importance du climat dans la distribution de la savane 
varie considérablement entre les continents (Murphy & Bowman, 2012). De plus, la présence 
de mosaïques   de   savanes   et   de   forêts   à   l’échelle   régionale   et   locale   suggère   que   d’autres  
facteurs influencent la distribution de ce type de végétation (Murphy & Bowman, 2012).  
La distribution de la savane peut également être expliquée par des facteurs édaphiques, 
comme la profondeur et la texture du sol, le drainage, mais surtout par la faible disponibilité 
en nutriments du sol (Bond, 2008; Murphy & Bowman, 2012). La pauvreté du sol des savanes 
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limite  en  effet   l’établissement  des  arbres  et  des  arbustes  et  ralentit le taux de croissance des 
espèces ligneuses suite à des perturbations (Bond, 2008; Lehmann et al., 2011). Ainsi, les 
caractéristiques du sol peuvent expliquer la distribution de certaines savanes édaphiques en 
Australie et en Amérique du Sud (Getzin, 2002). Toutefois, la distribution de la savane ne 
peut   être   expliquée   uniquement   par   ces   facteurs,   puisqu’elle   s’étend   sur   des   zones   dont   les  
conditions climatiques et édaphiques devraient théoriquement favoriser les écosystèmes 
forestiers (Bond et al., 2005; Murphy & Bowman, 2012).  
Bond et al. (2005) affirment que la disparité entre la distribution théorique de la végétation en 
vertu   des   paramètres   climatiques   et   celle   réellement   observée   à   l’échelle   globale   pourrait,  
dans le cas des savanes, être expliquée en bonne partie par le régime des feux (Bowman, 
2005). En effet, le feu constitue un des principaux agents limitant la croissance des espèces 
ligneuses dans les savanes (Bond et al., 2005; Getzin, 2002; Sankaran et al., 2005) et joue un 
rôle fondamental dans la dynamique des savanes mésiques (Beerling & Osborne, 2006; Bond 
et al., 2005; Bond, 2008; Bond & Parr, 2010; Ratnam et al., 2011; Silva et al., 2006). De fait, 
les savanes se situent parmi les écosystèmes ayant la plus importante fréquence de feux sur la 
planète (Bond & Parr, 2010; Bowman, 2005; Hoffmann et al., 2002; Murphy & Bowman, 
2012).   De   la   même   manière,   plusieurs   expériences   d’exclusion   du   feu   dans   des   savanes  
mésiques ont montré un changement de biome de la savane à la forêt (Murphy & Bowman, 
2012).  
Finalement, l'herbivorie a des effets complexes sur la végétation de la savane (Beerling & 
Osborne,  2006).  Il  est  possible  que  l’herbivorie  joue  un  rôle  dans  la  distribution  de  la  savane,  
en contrôlant la structure de la végétation (Murphy & Bowman, 2012; Sankaran et al., 2005). 
Le broutage des semis et des jeunes arbres peut augmenter la vulnérabilité de ces derniers au 
feu, contribuant ainsi au maintien de l'ouverture des savanes (Scholes & Archer, 1997; White 
et al., 2000). Par exemple, les girafes (Giraffa camelopardalis) et les impalas (Aepyceros 
melampus) constituent des agents de contrôle importants des espèces ligneuses en Afrique 
(Gordijn & Ward, 2012). De plus, Asner et al. (2009) ont observé une augmentation de près 
de 70% du couvert des espèces ligneuses dans des exclos protégés des herbivores dans le parc 
national   Kruger,   en   Afrique   du   Sud.   Dans   certaines   savanes   d’Afrique,   la   chute   des  
populations  d’ongulés  consommateurs  d’arbres  et  d’arbustes  a  eu  pour  effet  de  permettre   la  
régénération de ces derniers (Hejcmanova et al., 2009; Sankaran & Anderson, 2008). On a 
également observé que la fermeture de la canopée dans certaines savanes des États-Unis avait 
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coïncidé   avec   l’éradication   de   colonies   chiens   de   prairie   (Cynomys ludovicianus), qui 
consommaient   les   pousses   d’arbres   (Bond,   2008).   D'un   autre   côté,   les   herbivores   peuvent  
aussi  faciliter  la  croissance  des  espèces  ligneuses  en  réduisant  la  quantité  d’herbacées,  ce  qui  
diminue la compétition directe avec les espèces ligneuses et réduit la fréquence des feux via la 
diminution de la quantité de combustible (Beerling & Osborne, 2006; Hoffmann et al., 2012; 
Sankaran et al., 2005). Les éléphants d'Afrique (Loxodonta africana) provoqueraient un effet 
similaire sur la végétation des savanes en abattant les grands arbres qui contribuent à limiter 
l'établissement des espèces ligneuses par la compétition pour la lumière et en facilitant ainsi la 
colonisation ligneuse (Gordijn & Ward, 2014). Toutefois, il est probable que le rôle des 
herbivores dans la distribution de la savane demeure mineur relativement aux facteurs 
précédents (Murphy & Bowman, 2012), puisque la savane a une distribution similaire en 
Afrique, où les populations de grands herbivores sont très importantes, et en Australie, où ces 
derniers sont pratiquement absents (Murphy & Bowman, 2012).  
1.3 Origine 
Connaître   les   processus   à   l’origine   de   la   formation   des   savanes   à   l’échelle   de   l’histoire  
géologique peut permettre de comprendre davantage la dynamique actuelle et future de la 
végétation dans   ces   écosystèmes.   L’expansion   des   savanes   aurait   eu   lieu   vers   la   fin   du  
Miocène,  il  y  a  entre  3  et  8  millions  d’années  approximativement  (Beerling  &  Osborne,  2006;;  
Bond & Parr, 2010; Edwards et al. 2010; Hoetzel et al., 2013; Lehmann et al., 2011), suite à 
une diminution en CO2 atmosphérique (Ehleringer et al., 1997), et aurait eu lieu très 
rapidement   à   l’échelle   géologique   – moins   d’un  million   d’années   – (Beerling & Osborne, 
2006). Il est probable que le feu ait joué un rôle prépondérant au cours de ce processus 
(Hoetzel et al., 2013; Hoffmann et al. 2012b; Rull et al.,  2013).  La  rapidité  de  l’apparition  de  
ces  écosystèmes  suggère  l’action  de  mécanismes  de  rétroaction  entre  le  climat  et  le  régime  de  
feux (Hoetzel et al., 2013; Hoffmann et al. 2012b; Rull et al., 2013), ainsi que de seuils qui, 
une  fois  dépassés,  auraient  mené  à  l’expansion  soudaine  et  irréversible  des  savanes  (Beerling  
& Osborne, 2006; Rull et al., 2013) (figure 1.1). Il est possible que certains événements 
géologiques aient provoqué une augmentation  de  l’aridité  et  aient  augmenté  la  fréquence  des  
feux   à   l’échelle   régionale   (Edwards   et al.,   2010).   Or,   l’augmentation   de   l’aridité   et   de   la  
fréquence  des  feux  sont  des  conditions  propices  à  l’établissement  d’herbes  à  mécanisme  C4,  
dont la présence tend à augmenter la fréquence des feux (Ratnam et al., 2011). En effet, 
l’accumulation   de   combustible   inflammable   pendant   les   longues   saisons   sèches   peut  
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promouvoir une fréquence et une intensité de feux plus élevées (Hoffmann et al., 2012b; 
Ratnam et al.,   2011).  Or,   le   feu  permet   l’expansion  et   le  maintien  de   la   savane   en  agissant  
comme  mécanisme  de  contrôle  de  l’établissement  des  plantes  ligneuses  (Bond  et al., 2005). 
La diminution de la densité des arbres causée par le feu peut provoquer une réduction de 
l’évapotranspiration  et  de  la  formation  de  nuages,  ce  qui  peut  réduire  le  taux  de  précipitations  
et   provoquer   un   assèchement   du   climat   à   l’échelle   régionale.   Le   feu   génère   des   aérosols,  
lesquels produisent deux effets sur le climat : soit la réduction de la radiation solaire 
atteignant  la  surface  terrestre  et,  du  coup,  l’évaporation  et  la  formation  de  nuages,  ainsi  que  la  
diminution  de  la  taille  des  gouttes  d’eau  dans  les  nuages,  augmentant  ainsi  la  longévité  de  ces  
derniers, ce qui peut favoriser la concentration   des   pluies   lors   d’évènements   peu   fréquents  
mais intenses (Beerling & Osborne, 2006). Le feu peut également générer des pyrocumulus et 
des  oxydes  d’azote  (NOx)  ayant  pour  effet  d’augmenter  la  fréquence  de  la  foudre  et  ainsi,  la  
fréquence des feux   (Beerling   &   Osborne,   2006).   L’assèchement   du   climat   ainsi   que  
l’augmentation  de  la  susceptibilité  de  l’écosystème  aux  feux  pourraient  ainsi  avoir  contribué  à  
accélérer  la  transformation  des  forêts  en  savanes  il  y  a  plusieurs  millions  d’années  (Beerling 
&  Osborne,  2006).  En  outre,  il  est  probable  que  l’utilisation  du  feu  par  l’humain,  depuis  plus  
de  2,5  millions  d’années,  ait  contribué  à  augmenter  la  fréquence  des  feux  et  ait  ainsi  renforcé  
les mécanismes de rétroaction responsables de la création et du maintien des savanes en 
Afrique, en Australie et en Amérique (Scholes & Archer, 1997). En résumé, la propagation 
rapide  des   savanes  à   l’échelle  géologique   implique  probablement  une  série  de  processus  de  
rétroaction et de seuils, auxquels on se référera pour expliquer le phénomène actuel de la 
colonisation des savanes par les espèces ligneuses, qui est présenté en détail au chapitre 2. 
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Figure 1.1 Processus d’interactions entre le feu et le climat à l’origine de la  
  progression rapide des savanes 
Inspiré de : Beerling & Osborne (2006) 
1.4 Structure et fonctionnement  
L’identification de la composition et de la dynamique fonctionnelle des savanes naturelles est 
nécessaire afin d’adopter des objectifs de conservation et de restauration adaptés aux 
caractéristiques uniques des savanes. Il est également essentiel de comprendre les mécanismes 
qui régulent la dynamique de la végétation des savanes afin de prédire les réponses de cet 
écosystème aux changements environnementaux actuels et futurs et ainsi d’adopter des 
stratégies de gestion adéquates  (Hoffmann et al., 2012; Sankaran et al., 2004).  
1.4.1 Caractéristiques structurales 
Les savanes se caractérisent, entre autres, par une strate herbacée dominée par des espèces 
ayant un mécanisme photosynthétique C4, lequel permet aux plants de concentrer le gaz 
carbonique à l’intérieur des feuilles et de réduire la photo-respiration. Ainsi, il permet d’avoir 
une productivité plus élevée que les plantes à mécanisme photosynthétique C3 dans des 
environnements chauds et secs où la concentration de CO2 est faible (Hoetzel et al., 2013). 
Les herbacées à mécanisme C4 ont par ailleurs un faible taux de décomposition, ce qui 
provoque l’accumulation d’une quantité importante de combustible s’asséchant rapidement 
durant la saison sèche (Bond, 2008; Lehmann et al., 2011; Ratnam et al., 2011). La 
propension des savanes à l'accumulation de combustibles favorise la propagation du feu, 
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lequel maintien à son tour une canopée ouverte propice à la croissance des herbacées 
(Hoffmann et al. 2012b; Lehmann et al., 2011; Ratnam et al., 2011). Enfin, les herbacées C4 
sont très compétitrices face aux espèces ligneuses. Elles possèdent une grande capacité de 
récupération   suite   aux   perturbations,   comme   le   feu   et   l’herbivorie,   et   elles   capturent   plus 
rapidement   les   ressources   libérées   lors   d’événements   extrêmes   (ex : précipitations) (Bond, 
2008). De plus, une fois installé, le dense tapis racinaire des herbacées absorbe plus 
efficacement les nutriments dans la couche superficielle du sol et constitue un obstacle 
physique entravant la germination des espèces ligneuses (Bond, 2008; Ward et al., 2013).  
Les caractéristiques des espèces ligneuses associées aux savanes sont généralement distinctes 
de celles associées aux forêts : la plupart se distinguent par leur résistance relative au feu et 
leur  intolérance  à  l’ombre  (Scott  et al., 2012). Plusieurs adaptations sont présentes chez ces 
espèces (Scholes & Archer, 1997), comme des réserves souterraines leur permettant une 
régénération rapide suite au feu (Bond, 2008; Casillo et al., 2012; Silva et al., 2006), une 
multiplication végétative leur permettant un rétablissement post-feu rapide, une écorce 
épaisse et résistante au feu (Bond, 2008; Silva et al., 2006; Hoffmann et al., 2012; Silva et al., 
2013), ainsi qu’une   architecture   allongée   en   forme   de   perche,   qui   leur   permet   d’avoir   une  
canopée moins vulnérable au feu (Bond, 2008). Les espèces ligneuses associées aux savanes 
ont également une surface foliaire inférieure à celles des espèces forestières permettant une 
grande disponibilité de lumière au sol (Hoffmann et al., 2012b, Scholes & Archer, 1997). 
Ainsi, les espèces ligneuses associées aux savanes ne limitent pas la lumière disponible pour 
la strate herbacée ou pour leurs propres semis, contrairement aux espèces ligneuses forestières 
(Scholes & Archer, 1997). De manière générale, la structure et la composition de la savane 
naturelle  est  donc  distincte  de  celle  des  forêts  dégradées  et  dont  le  paysage  s’apparente  à  celui  
de la savane (Ratnam et al., 2011).  
1.4.2 Équilibre entre espèces herbacées et ligneuses 
Tel  que  mentionné  précédemment,   les   savanes   se   caractérisent  par   la   coexistence  d’espèces  
ligneuses   et   d’un   important   couvert   herbacé.   La   structure   et   la   distribution   des   savanes  
dépendent principalement de   l’équilibre   entre   ces   espèces   (Scholes   &   Archer,   1997).   Cet  
équilibre peut dépendre des interactions entre des facteurs environnementaux, des régimes de 
perturbation et des relations de compétition et de facilitation entre les strates de végétation 
(Edwards et al., 2010).  
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L’aridité,  la  compétition  racinaire,  le  feu  et  le  broutage  sont  tous  des  facteurs  qui  font  obstacle  
à la germination et la croissance des arbres et arbustes (Bond, 2008; Sankaran et al., 2004). La 
germination constitue le principal obstacle   à   l’établissement   des   plantes   ligneuses   dans   les  
milieux arides (Bond, 2008; Sankaran et al., 2004). Par la suite, les individus ayant germé 
doivent atteindre la taille au-dessus de laquelle ils perdent leur vulnérabilité au feu et à 
l’herbivorie,  qui constituent des facteurs importants dans la dynamique des savanes mésiques 
(Bond, 2008; Hoffmann et al., 2012; Meyer et al., 2009; Scholes & Archer, 1997). La 
croissance des arbres et des arbustes dépend ensuite de leur capacité à capter l'eau et les 
nutriments, de la disponibilité de ces derniers ainsi que de la fréquence des perturbations 
(Hoffmann et al., 2012). 
L’équilibre   entre   plantes   herbacées   et   ligneuses   est   également   régi   par   différents   types  
d’interactions   de   compétition   et   de   facilitation   entre les différentes strates (Bond, 2008; 
Scholes & Archer, 1997). Il a été mentionné que les herbacées à mécanisme C4 peuvent 
bloquer   la   croissance   d’arbres   et   d'arbustes   via   la   compétition   racinaire   et   le  maintien   d’un  
milieu hautement inflammable (Bond, 2008; Scholes & Archer, 1997). Dans certaines régions, 
les  herbacées  permettent  de  soutenir  de  grandes  populations  d’herbivores,  lesquelles  limitent  
l’établissement   des   espèces   ligneuses   (Bond,   2008;;   White   et al., 2000). Finalement, la 
croissance rapide des herbacées   crée   de   l’ombrage   pour   les   espèces   ligneuses   pionnières,  
héliophiles, qui ne retrouvent pas des conditions idéales pour leur croissance (Bond, 2008).  
Sankaran et al. (2004) considèrent que le degré de compétition entre les herbacées et les 
espèces ligneuses varie selon le stade de vie des arbres et arbustes. Le taux de croissance des 
espèces ligneuses ainsi que les coefficients de compétition entre les herbacées et celles-ci sont 
régulés par les processus environnementaux locaux et les perturbations (figure 1.2). Ainsi, un 
changement   dans   ces   facteurs   peut   modifier   l’équilibre   entre   les   espèces   herbacées   et  
ligneuses, favorisant la forêt au détriment de la savane, ou vice-versa. 
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Figure 1.2 Effets des facteurs environnementaux sur la croissance des plantes 
ligneuses et le coefficient de compétition entre plantes herbacées et ligneuses 
Inspiré de : Sankaran et al. (2004) 
L’établissement d’espèces ligneuses dans les savanes peut générer certains mécanismes de 
rétroaction accélérant la fermeture de la canopée. Les espèces ligneuses peuvent avoir comme 
effet d’enrichir le sol en nutriments, via l’accumulation de litière, la minéralisation de l’azote 
dans le cas des légumineuses, le pompage de nutriments situés en profondeur dans le sol et la 
création de structures fournissant perchoirs et ombrage pour la faune, dont les fèces 
enrichissent le sol (Scholes & Archer, 1997). Ces espèces peuvent également modifier la 
disponibilité locale de l’eau via l’interception des précipitations ou l'ombrage qui diminue la 
température au sol, ce qui réduit l’évapotranspiration potentielle et le stress hydrique (House 
& Hall, 2001; Scholes & Archer, 1997). Enfin, les perchoirs et les fruits fournis par les arbres 
et arbustes attirent la faune, ce qui favorise la dispersion de leurs graines (Ferguson et al., 
2003). Quoique les modifications environnementales causées par les plantes ligneuses 
puissent favoriser la productivité des herbacées dans certaines zones arides (House & Hall, 
2001), l’établissement d’arbres et d’arbustes contribue généralement à la création de 
microclimats locaux, sortes d’îlots de fertilité propices à la croissance d’autres plantes 
ligneuses au détriment des herbacées (Archer et al., 1995; Ferguson et al., 2003; Youta Happi, 
1998). L’établissement d’arbres et d’arbustes peut également favoriser la formation d’une 
canopée, ce qui a pour effet de réduire la pénétration de la lumière au sol, et diminuer la 
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température   et   le   taux   d’humidité   au   sol,   et   ainsi   réduire   l’intensité   du   feu   (Murphy   &  
Bowman, 2012).   La   formation   de   la   canopée   faciliterait   aussi   l’atteinte   du   seuil   où   les  
herbacées sont éliminées et le feu, supprimé du milieu (Hoffmann et al., 2012). La diminution 
de la fréquence des feux peut à son tour permettre aux espèces ligneuses d'atteindre en plus 
grand nombre le seuil au-dessus duquel elles deviennent résistantes au passage du feu 
(Hoffmann et al., 2012).  
Ainsi,  l’origine  et  le  maintien  de  l’équilibre  des  espèces  ligneuses  et  herbacées  dans  la  savane  
est due à de nombreux processus de rétroaction (Briske et al., 2003; Murphy & Bowman, 
2012). En effet, la combinaison de ces différents facteurs abiotiques et endogènes permet de 
conserver   une   strate   herbacée   dominante   et   une   faible   densité   d’arbres   et   d’arbustes  
(Hoffmann et al., 2012). Toutefois,   des   changements  dans   l’intensité   et   la   fréquence  de   ces  
facteurs  peut  interrompre  les  processus  de  rétroaction  et  faire  en  sorte  que  l’écosystème  passe  
à un autre état (Briske et al., 2003; Hoffmann et al., 2012; Murphy & Bowman, 2012). À titre 
d’exemple,  le  surpâturage  peut  faciliter  le  passage  d’un  seuil  correspondant  à  une  perte  nette  
du  couvert  herbacé,  tandis  que  la  suppression  du  feu  peut  accroître  l’intervalle  entre  les  feux,  
permettant  ainsi  aux  plantes  ligneuses  d’atteindre  un  seuil  au-dessus duquel elles deviennent 
résistantes au feu (Sankaran & Anderson, 2008). Ces deux seuils pourraient être identifiés en 
termes de  structure par une strate herbacée ayant une faible biomasse et une faible continuité 
empêchant  d’alimenter  des  feux  ayant  une  fréquence et une intensité suffisante pour éliminer 
l’établissement   des   plantes   ligneuses   (Sankaran   &   Anderson,   2008).   Toutefois,   à   l’heure  
actuelle,  il  est  difficile  d’identifier  et  de  caractériser  ces  seuils  dans  les  différentes  savanes  du  
globe, à cause d’un  manque  de   connaissances   portant   sur   les   conditions   environnementales  
favorisant   le  passage  à   un  autre   état,   ainsi  que   sur   l’action  des  différentes   combinaisons  de  
facteurs sur la dynamique de différentes savanes (Sankaran & Anderson, 2008).  En résumé, 
 le  passage  d’un  seuil,  pour  différentes  raison,  permettrait  à  l’écosystème  d’atteindre  un  autre  
état alternatif, également stable (figure 1.3), mais qui correspondrait à la perte de nombreux 
services  écosystémiques,  sujet  qui  fait  l’objet  de  la  section  suivante. 
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Figure 1.3 Dynamique de la végétation des savanes selon le modèle des états 
alternatifs 
Inspiré de : Smit (2004). p.186. 
Traduction libre 
1.5 Services écosystémiques et menaces 
Les savanes possèdent une grande valeur de conservation (White & Nackoney, 2003). En 
effet, ces écosystèmes soutiennent les plus grandes populations de grands herbivores sauvages 
à  l’échelle  globale  (Scholes  &  Archer  1997).  Les  savanes  constituent  l’habitat  de  prédilection  
pour   nombres   d’espèces   endémiques   à   ces  milieux   (Bond & Parr, 2010) et renferment une 
importante biodiversité (Bestelmeyer & Briske, 2012; Suttie et al., 2005). Les savanes 
constituent également de véritables banques génétiques de graines de plusieurs espèces 
cultivées ou utilisées   dans   l’industrie   pharmaceutique (Suttie et al., 2005). La productivité 
primaire nette de la savane est très élevée; elle enregistre des valeurs similaires à la forêt 
tropicale sèche (Grace et al., 2006).  
De plus, les savanes fournissent de nombreux services écosystémiques aux populations 
humaines  à  travers  le  monde  (White  &  Nackoney,  2003).  Aujourd’hui,  ces  milieux  supportent  
une portion considérable – estimée à plus du cinquième (House & Hall, 2001) – et croissante 
de la population humaine de la planète (Archer et al., 2000). Les savanes ont une haute valeur 
fourragère pour le bétail (Bestelmeyer & Briske, 2012; Suttie et al., 2005) et constituent, avec 
les  prairies,   la  majorité  des  terres  consacrées  à  l’élevage  sur  la  planète  (Archer  et al., 2000; 
House & Hall, 2001). Les savanes   ont   également   un   fort   potentiel   pour   l’écotourisme,  
puisqu’elles  offrent  des  paysages   idéals  pour   l’observation  de   la   faune  et   la  chasse  sportive  
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(White & Nackoney, 2003). Finalement, plusieurs peuples ont évolué dans une relation étroite 
avec ces écosystèmes, lesquels ont contribué à modeler leur identité culturelle (Dewees, 
2013). 
Malgré   la   large   répartition   des   savanes   à   l’échelle   globale   et   l’importance   des   services  
écosystémiques  qu’elles  fournissent  aux  humains,  la  diversité  de  ces  écosystèmes  demeurent 
méconnue (Bond & Parr, 2010). Les écosystèmes ouverts, souvent considérés comme des 
terres  dégradées  par  l’homme,  sont  peu  populaires  comparativement  aux  forêts,  qui  projettent  
davantage  l’image  d’une  nature  sauvage  et  intacte  (House  &  Hall,  2001).  Ainsi, Bond & Parr 
(2010) ont dénombré huit fois plus de publications scientifiques portant sur la forêt tropicale 
que  sur  les  herbaçaies.  L’opinion  publique  ne  les  valorise  guère  davantage,  et  la  reforestation  
de ces espaces est de plus en plus promue comme moyen   d’atténuation   des   changements  
climatiques (Bond & Parr, 2010). 
Or, les écosystèmes ouverts, incluant les savanes, sont fortement en déclin et/ou dégradés à 
l’échelle   globale   (Bond   &   Parr,   2010;;   Estell   et al., 2012; House & Hall, 2001). De fait, 
certains considèrent les herbaçaies comme les milieux naturels les plus menacés au monde 
(Burkinshaw   &   Bork,   2009).   Le   déclin   accéléré   d’une   multitude   d’espèces   d’oiseaux  
spécialistes des milieux ouverts est révélateur (Bond & Parr, 2010). Les menaces pesant le 
plus fortement sur ces écosystèmes sont la déforestation (Bond & Parr, 2010; House & Hall, 
2001),  la  conversion  à  grande  échelle  en  terres  de  culture  et  d’élevage  (Beerling  &  Osborne,  
2006; Bond & Parr, 2010; Estell et al., 2012; House & Hall, 2001) et le phénomène de 
colonisation ligneuse des savanes (Estell et al., 2012). Ce dernier phénomène préoccupe de 
plus la communauté scientifique compte tenu de ses impacts potentiels importants sur la 
biodiversité et les modes de vies des populations rurales des pays défavorisés. Pour cette 
raison,   la   colonisation   ligneuse   des   savanes   fait   l’objet   d’une   description   plus   approfondie  
dans le prochain chapitre.  
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Chapitre 2 
La colonisation des savanes par les espèces ligneuses 
 
La colonisation ligneuse des savanes constitue un phénomène écologique pouvant avoir de 
nombreux   impacts   sur   la   biodiversité   et   l’économie   de   subsistance   pastorale   de   plusieurs  
régions  du  monde.  Le  second  chapitre  vise  à  établir  l’état  des  connaissances  sur  la  vitesse  et  
l’ampleur  du  phénomène  à  l’échelle  mondiale,  sur  les  principaux  mécanismes  impliqués  dans  
la transformation de ces écosystèmes, ainsi que sur ses conséquences écologiques, 
économiques   et   socioculturelles   potentielles.   En   effet,   l’analyse   des   causes   et   des  
conséquences du phénomène   forme   la  base  de      connaissances  nécessaires   à   l’évaluation  du  
potentiel de la restauration écologique des savanes discutée dans le chapitre 3. 
2.1 Introduction à la colonisation ligneuse des savanes 
Au cours du dernier siècle, une colonisation des milieux ouverts par les espèces ligneuses a 
été rapportée partout sur la planète (Bond & Migley, 2000; Eldridge et al., 2011; Maestre et 
al., 2009; Scholes & Archer, 1997; Van Auken, 2000). Ce phénomène peut être défini par une 
augmentation de la densité, de la couverture   et   de   la  biomasse  d’espèces   ligneuses,   habitu-
ellement indigènes, dans ces milieux ouverts (Isaacs et al., 2012; Van Auken, 2000). 
Plusieurs termes sont utilisés dans la littérature scientifique pour décrire ce phénomène; 
toutefois le terme le plus courant consiste en bush, shrub or woody encroachment (Archer et 
al., 2000; Eldridge et al., 2011; Gifford & Howden, 2001; Parr et al., 2012; Van Auken, 
2000),   qui   peut   être   traduit   comme   l’«   empiètement   par   les   espèces   ligneuses   ».   Certains  
termes utilisés de la littérature, comme woody invasion ou « invasion ligneuse » (Eldridge et 
al.,   2011;;   Van   Auken,   2000),   sont   plus   subjectifs   et   proposent   d’aborder   le   phénomène  
comme quelque chose de fondamentalement négatif. Afin de conserver une certaine objectivi-
té dans la terminologie, le terme « colonisation ligneuse » est utilisé dans cet essai.  
Les plantes ligneuses impliquées dans la colonisation ligneuse des savanes comprennent des 
arbres (plus de 5 m de hauteur), des arbustes (entre 0,5 et 5 m de hauteur) et des buissons 
(moins de 0,5 m) (Seamster, 2005). Plusieurs familles et genres sont associés au phénomène. 
Parmi ces derniers, la famille des Fabaceae, domine, avec le genre Prosopis, principal re-
sponsable de la colonisation des savanes des Amériques, et le genre Acacia, principal colo-
 16 
nisateur  des  savanes  africaines   (D’Odorico  et al., 2012; Naito & Cairns, 2011; Van Auken, 
2009). La famille des Asteraceae, incluant les genres Haplopappus, Flourensia et Gutierrezias 
est également souvent citée (Van Auken, 2009). Par ailleurs, les genres Cercidium, Juniperus 
et Quercus sont aussi impliqués dans la colonisation (Van Auken, 2009).  
La  colonisation  ligneuse  des  milieux  ouverts  est  un  phénomène  d’une  grande  amplitude : elle 
a lieu dans une multitude de biomes, tels que les écosystèmes alpins et méditerranéens, les 
déserts, la toundra, ainsi que les savanes et les prairies (Joubert et al., 2012; Sirami et al., 
2009).  La  colonisation  ligneuse  des  savanes  a  lieu  à  l’échelle  globale  et  est  rapportée  en  Af-
rique, en Australie, en Amérique et en Asie du Sud-Est (fig. 2.3) (Archer et al., 1995; Archer 
et al., 2000; Cabral et al., 2003; Gifford & Howden, 2001; Seamster, 2005; Wigley et al., 
2010).   Il  n’existe  actuellement  aucune  estimation  de   la  superficie   totale  des  savanes coloni-
sées  par  les  plantes  ligneuses  à  l’échelle  globale  (Archer  et al., 2000; Naito & Cairns, 2011). 
Toutefois, certaines estimations locales sont disponibles. Par exemple, une superficie de 
130 000 km2,   soit   près   du   quart   des   savanes   d’Afrique   du   Sud, serait affectée par le 
phénomène (Eldridge et al., 2011).  
La colonisation ligneuse des savanes a commencé à être rapportée il y a approximativement 
150 ans (Archer et al., 1995; Van Auken, 2000; Van Auken, 2009). Il semble que la vitesse 
maximale de la colonisation des savanes par les espèces ligneuses a été atteinte entre 1850 et 
1900 (Archer et al., 1995). Toutefois, la colonisation ligneuse des savanes a toujours lieu à 
l’heure  actuelle  et  semble  être  relativement  rapide  (Parr  et al., 2012; Van Auken, 2009), les 
savanes de plusieurs régions du globe ayant été remplacées par des forêts sèches sur une pé-
riode variant entre 20 et 40 ans (Bond & Parr, 2010; Seamster, 2005; Van Auken, 2009). Il est 
difficile de prédire le futur taux de colonisation des savanes par les espèces ligneuses avec les 
effets  des  changements  climatiques.  En  effet,  l’augmentation  de  CO2 atmosphérique pourrait 
fortement diminuer l'avantage compétitif des plantes à mécanisme C4 sur celles à mécanisme 
C3 et accentuer le phénomène (Bond &   Parr,   2010).   D’un   autre   côté,   l’augmentation  
d’événements   extrêmes,   souvent  déclencheurs  de   feux,  pourrait   ainsi   favoriser   la   savane  au  
détriment de la forêt (Bond & Parr, 2010; Burkinshaw & Bork, 2009). Finalement, les 
changements dans les régimes de précipitations pourraient avoir des effets divergents quant à 
la colonisation ligneuse dans les savanes arides et mésiques (Erikson et Watson, 2009). Ainsi, 
il est possible que différentes tendances de contraction  et  d’expansion  de  la  savane  aient  lieu  
dans le futur, selon la région géographique (Bond & Parr, 2010). 
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Figure 2.1 Carte représentant 34 sites de savanes colonisées par des plantes ligneuses 
ayant été documentés dans le monde 
Source : Seamster (2005), p. 6. 
En  résumé,  la  répartition  à  l’échelle  planétaire et la rapidité à laquelle a lieu la colonisation 
ligneuse   des   savanes   font   de   cette   dernière   un   phénomène   d’importance   pouvant   affecter  
considérablement   les   écosystèmes   et   les  populations  qui   en  dépendent,   d’où   la  nécessité  de  
comprendre les mécanismes causant ce phénomène (Sankaran & Anderson, 2008). 
2.2 Les causes 
Il   existe   tout   un   débat   dans   la   communauté   scientifique   sur   l’importance   des   différents  
mécanismes associés à la colonisation des savanes par les espèces ligneuses (Archer et al., 
2000; Gray & Bond, 2013; Silva et al., 2013; Van Auken, 2000; Van Auken, 2009). Il semble 
que   la   cause   de   ce   phénomène   ne   soit   pas   unique,   mais   résulterait   d’une   combinaison   de  
facteurs,   dont   l’importance   varierait   selon   le   contexte   environnemental   local   et   l’échelle 
spatiale à la laquelle le phénomène est décrit (Brown et Archer, 1999; Eldridge et al. 2011; 
Estell et al., 2012; Sankaran & Anderson, 2008; Seamster, 2005; Van Auken, 2009).  
La colonisation ligneuse de la plupart des savanes pourrait être attribuée aux activités 
anthropiques ayant modifié les conditions atmosphériques ou encore les processus régulant la 
dynamique de ces écosystèmes, et ayant modifié les relations de compétition pour les 
ressources entre les strates herbacées et arbustives/arborées (Brunelle et al.,  2013).  D’Odorico  
et al. (2012) nomment « exogènes » les facteurs externes ayant induit la colonisation des 
savanes par les espèces ligneuses. Dans cet essai, les facteurs exogènes incluent les 
changements atmosphériques globaux et les changements  locaux  d’utilisation  du  sol,  comme  
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l’expansion   et   l’intensification   de   l’élevage,   ainsi   que   la   suppression   du   feu   (Bond,   2008;;  
Bond & Midgley, 2012; Gray & Bond, 2013; Isaacs et al., 2012; Van Auken, 2009; Wigley et 
al., 2010). Enfin, les diversions processus endogènes de rétroaction peuvent accélérer la 
colonisation   ligneuse   (D’Odorico   et al.,   2012).   La   variété   d’interactions   entre   les   facteurs  
exogènes et endogènes peut expliquer la multitude de réponses reliées au phénomène 
(D’Odorico  et al., 2012). 
2.2.1. Facteurs exogènes globaux 
Les changements climatiques globaux peuvent affecter les communautés végétales en 
modifiant le régime de précipitations, en augmentant ou en diminuant la pluviométrie 
annuelle,   en   augmentant   la   fréquence   et   l’intensité des sécheresses, ou en concentrant les 
pluies   lors  d’événements  extrêmes   (Parr  et al., 2012). Une augmentation du taux annuel de 
précipitations peut provoquer une augmentation du taux de succès de la germination des 
arbres et arbustes les savanes arides et semi-arides puisque la pluviométrie constitue le 
principal facteur y limitant la productivité des plantes ligneuses (Sankaran et al., 2004). 
L’augmentation   du   taux   annuel   de   précipitations   serait   d’ailleurs   considérée   comme  un  des  
principaux facteurs favorisant   l’établissement   des   arbres   et   des   arbustes   dans   les   savanes  
d’Australie  (Seamster,  2005).  Une  diminution  du  taux  annuel  de  précipitations  aurait  toutefois  
des effets inverses dans les savanes mésiques, car elle provoquerait une diminution de la 
productivité des herbacées et de la fréquence des feux, laquelle constituerait le principal 
facteur  limitant  l’établissement  des  plantes  ligneuses  (Bond,  2008).   
Les   changements   climatiques   sont   également   responsables   de   l’augmentation   de   la  
concentration de CO2 atmosphérique sur le globe, laquelle pourrait théoriquement favoriser 
les espèces ligneuses au profit des herbacées et ce, de plusieurs manières (Bond & Midgley, 
2000; Buitenwerf et al., 2012; Gifford & Howden, 2001; Hoffmann et al., 2002; Murphy & 
Bowman, 2012; Parr et al., 2012; Wigley et al.,  2010).  Tout  d’abord,  l’augmentation  de  CO2 
pourrait défavoriser le mécanisme photosynthétique C4 de la majorité des herbacées des 
savanes sur le mécanisme C3, généralement associé aux espèces ligneuses (Bond & Midgley, 
2000; Bond & Parr, 2010; Van Auken, 2009). En effet, dans des milieux où le CO2 n’est  pas  
limitant, les plantes à mécanisme C4 perdraient leur avantage compétitif sur les plantes à 
mécanisme C3 (Bond & Parr, 2010; Hoetzel et al.,   2013).  De  plus,   l’augmentation du CO2 
atmosphérique pourrait théoriquement diminuer les pertes par évapotranspiration des plantes à 
mécanisme   C3,   ce   qui   pourrait   permettre   une   plus   grande   infiltration   de   l’eau   dans   les  
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couches du sol, favorisant ainsi les arbres et les arbustes dans la compétition racinaire avec les 
herbacées (Bond & Midgley, 2000; Brunelle et al., 2013; House & Hall, 2001; Murphy & 
Bowman, 2012; Sankaran et al., 2004). Il pourrait être hypothétiquement possible que 
l’augmentation   de   CO2 permette aux espèces ligneuses   d’augmenter   leurs   réserves  
souterraines,   leur   permettant   d’atteindre   plus   rapidement   le   seuil   au-dessous duquel elles 
demeurent  vulnérables  au  feu  et  à  l’herbivorie  (Bond  &  Midgley,  2000;;  Bond  &  Parr,  2010).   
L’effet  de  l’augmentation  de  CO2 sur l’équilibre  structurel  des  strates  herbacées  et  ligneuses  
pourrait  permettre  d’expliquer  l’extension  planétaire  du  phénomène  (Bond  &  Midgley,  2000;;  
Hoffmann et al., 2002; Wigley et al. 2010), ainsi que son occurrence dans les milieux où 
d’autres  facteurs  de causalité, comme le broutage, sont absents (Ward, 2005). Cette hypothèse 
est notamment basée sur ce qui a été observé dans les changements cycliques de la végétation 
entre les périodes glaciaires et interglaciaires; les milieux ouverts dominés par les plantes C4 
étaient plus étendus lors des périodes glaciaires, lorsque la concentration en CO2 
atmosphérique était faible, alors que les forêts dominaient lors des périodes interglaciaires, 
qui étaient associées à des plus grandes concentrations en CO2 atmosphérique (Bond & 
Midgley, 2000). Wigley et al. (2010) ont observé une augmentation significative de la 
couverture  ligneuse  entre  1937  et  2004  dans  trois  savanes  d’Afrique  du  Sud  ayant  des  modes  
d’utilisation  du  sol  différents  (commercial,  de  conservation,  et communale), confirmant ainsi 
l’importance  probable  des  changements  globaux  dans  la  colonisation  ligneuse  des  savanes  par  
rapport  à  d’autres  facteurs.   
Toutefois, des auteurs montrent des réserves face à cette hypothèse (Archer et al., 1995; Van 
Auken, 2009).   En   effet,   il   existe   un   certain   décalage   temporel   l’augmentation   du   taux   de  
colonisation  ligneuse,  entre  1850  et  1900,  et  l’augmentation  rapide  de  la  concentration  en  CO2 
atmosphérique avec l'ère industrielle, après 1910 (Archer et al., 1995). En outre, le 
remplacement des herbacées C3 par les arbustes C3 dans les déserts – qui se produit en 
parallèle – peut difficilement être expliqué par les mécanismes invoqués pour justifier 
l’hypothèse  d’un  impact  de  l’augmentation  du  CO2 atmosphérique (Archer et al., 1995). De la 
même   façon,   le   taux   de   photosynthèse   et   l’efficacité   dans   l’utilisation   de   l’eau   serait  
équivalente   pour   nombre   d’espèces   à   mécanisme   C3   et   C4   pour   la   concentration  
atmosphérique en CO2 actuelle (Archer et al.,   1995).   Ainsi,   s’il   est   possible que les 
changements climatiques jouent un rôle dans la colonisation ligneuse des savanes, il demeure 
qu’ils  apparaissent  insuffisants  pour  expliquer  à  eux  seuls  l’ampleur  du  phénomène.  De  fait,  
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la colonisation des savanes par les arbres et arbustes ne peut être expliquée sans faire appel 
aux  changements  locaux  d’utilisation  du  sol  ayant  eu  lieu  au  cours  du  dernier  siècle. 
2.2.2 Facteurs exogènes locaux 
Une des autres principales causes associées à la colonisation ligneuse des savanes est 
attribuée au surpâturage par le bétail (Bredenkamp et al., 2002; Brown et Archer, 1999; House 
& Hall, 2001; Van Auken, 2000; Youta Happi, 1998). En effet, le début du processus de 
transformation  des  savanes  entre  1850  et  1870  coïncide  avec  l’intensification  et   l’expansion 
de   l’industrie   de   l’élevage   extensif   de   bétail   et   l’exclusion   simultanée   du   feu   à   l’échelle  
planétaire (Archer et al., 1995; Van Auken, 2009). 
L’élevage   extensif   peut   modifier   la   balance   entre   espèces   ligneuses   et   les   herbacées   de  
plusieurs  manières.  D’abord, une forte pression de broutage peut réduire la biomasse et la 
compétitivité des herbacées par rapport aux plantes ligneuses (Lohmann et al., 2012; 
Sankaran et al.,   2004;;   Van  Auken,   2000).   La   diminution   de   la   biomasse   d’herbacées   peut  
également avoir comme effet de réduire la quantité de combustible, ce qui peut entraîner une 
réduction  de  la  fréquence  et  de  l’intensité  des  feux  (Archer  et al., 1995; Brunelle et al., 2013, 
Eldridge et al., 2011; Scholes & Archer, 1997; Van Auken 2000; Van Auken, 2009).  
Le broutage par le bétail peut également modifier les conditions édaphiques. Ainsi, une 
grande  population  d’herbivores  peut  provoquer  un  compactage  des  couches  superficielles  du  
sol   et   ainsi   faire   obstacle   à   l’enracinement   des   herbacées,   tout   en   endommageant le tapis 
racinaire de ces dernières (Brunelle et al., 2013). En Patagonie, le broutage des herbacées et le 
compactage  du  sol  par  les  moutons  a  fortement  contribué  à  rendre  le  sol  vulnérable  à  l’érosion  
éolienne et à la perte subséquente de nutriments, ce  qui  a  favorisé  l’établissement  d’arbustes  
xérophytes   (Naito   &   Cairns,   2011).   L’augmentation   de   l’hétérogénéité   du   couvert   des  
herbacées peut entraîner une hétérogénéité des ressources du sol plus élevée, rendant les 
conditions locales plus favorables à la  croissance  d’arbres  et  d’arbustes   (Van  Auken,  2000).  
Finalement, les herbivores, incluant le bétail, constituent de formidables agents de dispersion 
des graines; de plus, ils augmentent le succès de germination de plusieurs espèces ligneuses 
passant par leur   système   digestif   (D’Odorico   et al., 2012; Miceli-Méndez etal., 2008; Van 
Auken, 2000; Van Auken, 2009).  
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Le  broutage  peut  également  affecter  le  régime  des  feux,  en  augmentant  l’hétérogénéité  de  la  
distribution des herbacées et la continuité spatiale du combustible, ce qui fait obstacle à une 
bonne propagation du feu (Brunelle et al., 2013,  D’Odorico  et al. 2012). Toutefois, il demeure 
parfois   difficile   de   distinguer   l’importance   du   surpâturage   lié   à   l’industrie   de   l’élevage  
extensif dans le processus de colonisation ligneuse des savanes de celle de la suppression 
généralisée  du  feu  dans  ces  écosystèmes,  puisque  l’occurrence  de  ces  deux  facteurs  coïncide  
généralement  dans   le   temps  et   l’espace   (Hoffmann  et al., 2012). Au cours des derniers 150 
ans,  l’effet du broutage par le bétail ainsi que diverses mesures de contrôle visant à supprimer 
le feu, considéré comme un élément destructeur et indésirable, ont provoqué une diminution 
considérable  de   la   fréquence  des   feux  naturels   et   anthropiques   sur   l’ensemble  de la planète 
(Hoffmann et al.,  2012;;  House  &  Hall,  2001;;  Scholes  &  Archer,  1997).  Or,  on  l’a  vu,  le  feu  
constitue  le  principal  agent  limitant  l’établissement  et  la  croissance  des  arbres  et  arbustes  dans  
les   savanes  mésiques   et   maintient   l’équilibre   structurel de ces savanes (Bond et al., 2005; 
Getzin, 2002; Sankaran et al., 2005). L'exclusion prolongée des feux dans les écosystèmes au 
niveau global aurait permis  la transformation des savanes mésiques en forêts en Afrique, en 
Amérique du Nord et du Sud et en Australie (Bond, 2008; Murphy & Bowman, 2012; Scott et 
al., 2012).  
En  bref,  la  modification  du  régime  de  précipitations,  l’augmentation  de  la  température  et  de  la  
concentration de CO2 atmosphérique  associées   aux  changements   climatiques,   l’extension  et  
l’intensification  de   l’industrie  de   l’élevage  ainsi  que   l’exclusion  prolongée  du   feu   sont   tous  
des facteurs qui jouent un rôle important dans la colonisation ligneuse des savanes. Toutefois, 
la   seule   action   de   ces   facteurs   exogènes,   seuls   ou   combinés,   n’est pas suffisante pour 
expliquer la grande rapidité des changements observés. Pour ce faire, les processus de 
rétroaction endogènes aux écosystèmes doivent être considérés (Parr et al., 2012). 
2.2.3 Facteurs endogènes 
Comme  il  a  été  vu  au  chapitre  1,  l’établissement de quelques individus ligneux dans la savane 
peut  créer  des  îlots  de  fertilité  favorisant  l’implantation  d’autres  plantes  ligneuses,  provoquant  
ainsi  un  accroissement  graduel  des  superficies  occupées  par  des   îlots  d’arbres  et  d’arbustes,  
jusqu’au point où ces derniers forment une canopée fermée (Cabral et al., 2003; Youta Happi, 
1998). Ainsi, plus les savanes sont de petite superficie, plus la progression de la forêt peut être 
rapide   (Youta  Happi,   1998).   Les   nouvelles   conditions   associées   à   l’établissement   d’espèces  
pionnières,   comme   la   création   d’ombre   et   l’enrichissement   du   sol   en   nutriments,   peuvent  
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favoriser   la   croissance   d’espèces   forestières   (Parr   et al., 2012). Or, les espèces forestières 
possèdent des traits fonctionnels distincts des espèces de savane, lesquels favorisent la 
fermeture de la canopée, comme un taux de croissance généralement plus rapide et un indice 
de surface foliaire élevée, ce qui peut accélérer la perte du couvert de la strate herbacée et de 
l’inflammabilité  de  l’écosystème (Parr et al.,  2012).  L’augmentation  du  couvert  arbustif  peut  
accroître la quantité de sites de nidification et de refuges pour la faune, ce qui peut favoriser 
l’augmentation  des  populations  de  rongeurs,  qui  exercent  alors  une  pression  de  broutage  plus  
importante  sur  les  herbacées  (D’Odorico  et al.,  2012).  De  la  même  façon,  l’augmentation  des  
animaux fouisseurs dans les savanes peut éventuellement favoriser la propagation des espèces 
forestières,   puisqu’ils   font   généralement   des   réserves   de   graines   dans   leurs nids et y 
améliorent la structure et la fertilité du sol (Youta Happi, 1998).  
En   résumé,  malgré   de  multiples   études   sur   le   sujet,   le   débat   sur   l’importance   des   facteurs  
causant la colonisation ligneuse des savanes demeure ouvert. Il semble que le phénomène soit 
en   effet   causé   par   l’interaction   de   facteurs   exogènes   globaux   et   locaux   avec   des   processus  
endogènes  de  rétroaction,  et  que  cette   interaction  varie  selon  l’échelle  spatiale  et   temporelle  
étudiée.   Ainsi,   les   connaissances   manquent   à   l’heure   actuelle pour pouvoir identifier, à 
l’échelle   locale   ou   régionale,   les   principaux   facteurs   responsables   de   la   colonisation   des  
savanes  par   les  plantes   ligneuses.  Le  manque  d’information   est   d’autant   plus   criant   que   les  
impacts découlant de la colonisation des savanes par les espèces ligneuses sont considérables, 
ce qui sera exposé dans les sections suivantes. 
2.3 Impacts de la colonisation ligneuse des savanes 
La transformation de la structure, le fonctionnement et les services écosystémiques des 
savanes   à   l’échelle globale peut générer plusieurs impacts écologiques, économiques et 
socioculturels qui sont discutés dans cette section. 
2.3.1 Impacts écologiques 
Les effets environnementaux de la colonisation ligneuse des savanes peuvent être négatifs, 
neutres ou positifs,   et   varient   considérablement   selon   le   contexte   local   et   l’échelle   spatiale  
observée (Eldridge et al., 2011). La colonisation ligneuse constitue, selon plusieurs auteurs, 
un véritable changement de biome associé à une transformation de la dynamique structurelle 
et fonctionnelle de la savane, pouvant provoquer des changements en cascade sur la 
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composition spécifique et la biodiversité (Bond & Parr, 2010; Parr et al., 2012; Sirami et al., 
2009).  
La colonisation ligneuse des savanes entraîne généralement un changement important de la 
structure  de   l’écosystème : la couverture et la biomasse de la strate herbacée diminue, et la 
couverture   de   leur   strate   arbustive   et/ou   arborescente   s’accroît   (D’Odorico   et al., 2012; 
Eldridge et al., 2011, Seamster, 2005; Van  Auken,  2000).  À  l’échelle  locale,   l’augmentation  
de   la   complexité   structurale   verticale   associée   à   l’augmentation   de   la   densité   des   espèces  
ligneuses   peut   avoir   comme   effet   d’augmenter   la   diversité   d’habitats   et   de   refuges   pour   la  
faune (Ansley & Castellano, 2006; Belay et al., 2013; Blaum et al., 2007; Eldridge et al., 
2011; Parr et al., 2012; Sirami et al.,   2009).  Toutefois,   à   l’échelle  du  paysage,   la  perte  des  
milieux ouverts uniformise la matrice végétale et réduit la diversité bêta (Gray & Bond, 2013; 
Sirami et al., 2009). 
Pour  sa  part,   l’augmentation  de   la  densité   en   arbres  et  arbustes  dans   les   savanes  peut   avoir  
comme effet de modifier les conditions édaphiques de ces dernières. Comme mentionné 
précédemment,   l’établissement   d’espèces   ligneuses   favorise   la   création   d’îlots   de   fertilité  
(Belay et al., 2013; Maestre et al.,  2009).  L’ombre  fournie  par  le  feuillage  de  ces  espèces  peut  
entraîner une diminution de la température à la surface du sol et une augmentation de 
l’humidité   du   sol,   diminuant   le   stress hydrique et thermique pour les plantes (Belay et al., 
2013;;  Van  Auken,  2009).  De  plus,  la  présence  de  ces  espèces  peut  favoriser  l’accumulation  de  
nutriments   comme   le   carbone,   l’azote,   le   phosphore   et   le   calcium   dans   le   sol,   ce   qui   en  
améliore la fertilité   et   accélère   l’activité   microbienne   (Belay   et al., 2013; Eldridge et al., 
2011; Knapp et al., 2008). De la même façon, la colonisation ligneuse des savanes est souvent 
accompagnée  d’une  diminution  du  pH  du  sol  pouvant  accélérer  le  taux  de  minéralisation de 
l’azote  (Eldridge  et al., 2011; Van Auken, 2009).  
Toutefois,  le  phénomène  peut  créer  des  effets  variables  sur  le  potentiel  d’érosion  du  sol.  Dans  
certains endroits, les racines des arbres et arbustes pourraient avoir comme effet de stabiliser 
le sol et   de  diminuer   l’érosion   (Álvarez-Martínez et al.,   2013),   tandis  que  dans  d’autres,   la  
réduction du couvert des herbacées pourrait provoquer un accroissement de la proportion des 
surfaces de sol dénudées de végétation, augmentant ainsi la vulnérabilité du sol   à   l’érosion  
(Ansley et al., 2010; Belay et al., 2013).  
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Les effets de la colonisation ligneuse sur la productivité des savanes peuvent également être 
variables. Certains auteurs observent une réduction de la disponibilité des ressources en 
général (Blaum et al., 2007; Lohmann et al.,   2012),   tandis   que   d’autres   rapportent   une  
augmentation  de  l’abondance  ainsi  que  de  l’hétérogénéité  des  ressources,  comme  les  graines,  
les fruits et les invertébrés (Eldridge et al., 2011). Cette variabilité pourrait dépendre du type 
de savane; Knapp et al. (2008) rapportent que la colonisation ligneuse peut diminuer la 
productivité des savanes arides, mais augmenter celle des savanes mésiques.  
Le phénomène peut également avoir des effets variables sur la diversité floristique et 
faunique. Pour la diversité végétale, la richesse des arbustes est généralement plus élevée avec 
la colonisation ligneuse (Eldridge et al.,  2011),   tandis  qu’une  diminution  de  40  à  45%  de  la  
diversité des herbacées peut être observée (Parr et al., 2012; Ratajczak et al., 2012). Les effets 
de la colonisation ligneuse des savanes sur la faune peuvent dépendre des changements 
locaux dans les ressources et les habitats associés à la colonisation, ainsi que la sensibilité des 
espèces à ces changements (Seamster, 2005). Ainsi, la colonisation ligneuse peut favoriser les 
espèces  d’oiseaux  insectivores,  mais  nuire  aux  espèces  granivores  et  herbivores  (Sirami  et al., 
2009).   Chez   les   ongulés   d’Afrique,   la   colonisation   ligneuse   peut   affecter   négativement  
l’impala   (Aepycero melampus) et le zèbre (Equus quagga), mais être bénéfique pour 
l’éléphant   (Loxodonta africana) et le guib harnaché (Tragelaphus sylvaticus) (Parr et al., 
2012).  
Les effets du phénomène sur la faune peuvent également dépendre du pourcentage de 
recouvrement des espèces ligneuses. Blaum et al. (2007) ont observé un pic de diversité des 
espèces de carnivores, comme le chacal à chabraque (Canis mesomela), la mangouste rouge 
(Galerella sanguinea) et le chat à pieds noirs (Felis nigripes), dans les endroits ayant une 
couverture arbustive de 18%; au-delà, leur diversité diminuait. Sirami et al. (2009) ont 
observé   une   augmentation   graduelle   de   la   diversité   en   oiseaux   avec   l’accroissement   de   la  
couverture  ligneuse,  jusqu’à  un  maximum  de  40%,  suivie  d’une  chute de la diversité avec la 
fermeture de la canopée. Ainsi, ces études indiquent que le pic maximum de diversité 
faunique peut correspondre aux endroits possédant une couverture arbustive ou arborescente 
faible ou intermédiaire, la fermeture de la canopée entraînant au contraire une diminution de 
la biodiversité (Álvarez-Martínez et al., 2013; Sirami et al., 2009). 
Il est possible que la colonisation des savanes par les espèces ligneuses puisse entraîner un 
déclin des taxons associés aux milieux ouverts (Parr et al., 2012; Van Auken, 2009). Ainsi, le 
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déclin   rapide  de  nombre  d’espèces  d’oiseaux  associées   aux  milieux  ouverts  d’Amérique  du  
Nord  et  d’Amérique  centrale  au  cours  des  35  dernières  années  peut  constituer  un  indicateur  de  
l’ampleur  des  changements  fauniques associés à la colonisation ligneuse des savanes (Bond & 
Parr, 2010; Davis et al., 2000). Le déclin de ces espèces associées aux milieux ouverts 
pourrait   éventuellement   entraîner   une   réduction   de   la   biodiversité   à   l’échelle   du   paysage  
(Bond & Parr, 2010; Parr et al., 2012; Sirami et al., 2009).  
L’augmentation   de   la   densité   des   arbres   et   arbustes   dans   les   savanes   peut   également  
provoquer  de  nombreux  effets   rétroactifs   sur   l’atmosphère   (Archer   et al., 2000; Beerling & 
Osborne, 2006; Hoffmann et al., 2002; Wigley et al.,  2010).  D’abord,  les  surfaces  boisées  ont  
un   albédo,   c’est-à-dire une capacité à réfléchir les rayons du soleil, inférieur à celles des 
milieux ouverts (Bond, 2008; Ojima et al.,   2013).   La   diminution   de   l’albédo   causée   par   la  
colonisation des savanes par les arbres et arbustes pourrait donc augmenter l'absorption de 
chaleur par les surfaces terrestres (Ojima et al.,  2013).  D’un  autre  côté,  les  savanes  colonisées  
par les espèces ligneuses pourraient avoir une capacité accrue à séquestrer le carbone 
atmosphérique (Archer et al., 2000; Bond, 2008; Gifford & Howden, 2001; Naito & Cairns, 
2011). En effet, Grace et al. (2006) calculent la capacité de stockage des savanes à 
approximativement 120 tonnes de carbone par hectare, contre 320 tonnes à l’hectare  dans  les  
forêts tropicales sèches. Scholes & Hall (1996) estiment ainsi que la conversion des savanes 
en forêts pourrait ajouter un potentiel de stockage de 94,3 milliards de tonnes/an au puits de 
carbone mondial.  
La haute fréquence de feux associés aux savanes peut également générer des gaz, des aérosols 
et  des  nitrates  d’azote  contribuant  aux  émissions  globales  de  gaz  à  effet  de  serre  et  contribuant  
aux changements climatiques (Archer et al., 2000; Beerling & Osborne, 2006; Hoffmann et 
al., 2002; Wigley et al., 2010). Hao et al. (1990) ont estimé à 3,69 milliards de tonnes la 
quantité de carbone libérée annuellement par les feux des savanes. La colonisation ligneuse de 
ces  écosystèmes  pourrait  générer  une  diminution  de  la  fréquence  des  feux  à  l’échelle globale 
et  ainsi  avoir  un  certain  effet  d’atténuation  sur  les  changements  climatiques  (Parr  et al., 2012; 
Van Auken, 2009). 
Enfin, les effets de la colonisation ligneuse des savanes sur le cycle hydrologique sont peu 
connus (Wang et al., 2012). Toutefois, comme les arbres et arbustes absorbent et transpirent 
généralement   une   plus   grande   quantité   d’eau   que   les   herbacées,   certains   estiment   que  
l’augmentation   de   la   densité   d’espèces   ligneuses   dans   les   savanes   pourrait   affecter  
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négativement la recharge des   réserves   d’eau   souterraines   et,   via   une   évapotranspiration  
accrue, favoriser la formation de nuages (Archer et al., 2000; Belay et al., 2013; Bond, 2008; 
D’Odorico  et al., 2012; Parr et al., 2012; Seamster, 2005).  
Au vu de ce qui précède, les effets écologiques locaux et globaux provoqués par la 
colonisation ligneuse des savanes sont variés et comptent des aspects neutres, négatifs et 
positifs  qui  varient  selon  le  lieu  et  l’échelle.  Même  si  plusieurs  scientifiques,  se  basant  sur  des  
études réalisées dans les savanes des États-Unis, considèrent que ce phénomène mène 
inexorablement à une dégradation et une désertification globale des écosystèmes (Van Auken, 
2000),   l’association  entre   la  colonisation   ligneuse  et   la  dégradation  et/ou  désertification  des  
savanes  n’est  pas  soutenue  par  la  littérature  à  l’heure  actuelle  (Archer  et al., 2000; Eldridge et 
al.,  2011).  Toutefois,  bien  qu’elles  ne  soient  pas  nécessairement  associées  à  une  dégradation  
des écosystèmes, les conséquences écologiques découlant du phénomène   sont  d’une  grande  
ampleur  et  varient  énormément  selon  l’échelle  spatiale.   
2.3.2 Conséquences économiques et socioculturelles 
Tel que mentionné précédemment, les savanes jouent actuellement un rôle très important pour 
l’agriculture  et  l’élevage  sur  l’ensemble du globe (Gray & Bond, 2013; Sankaran et al., 2004). 
Or, la colonisation de ces écosystèmes par les arbres et les arbustes peut avoir comme effet de 
diminuer considérablement la production de fourrage, ainsi que les aires de broutage 
disponibles pour le bétail (Álvarez-Martínez et al., 2013; Briggs et al., 2005; Gil-Romera et 
al., 2010; Parr et al., 2012). La colonisation ligneuse des savanes peut donc réduire 
considérablement – jusqu’à  80%  (Ward,  2005)  – la capacité de support de ces écosystèmes 
pour le bétail (Blaum et al., 2007; Seamster, 2005).  
En Ouganda, Mugasi et al. (2013)  ont  observé  une  réduction  de   la  production,  ainsi  qu’une  
augmentation du taux de mortalité du bétail et des coûts associés à la colonisation des plantes 
ligneuses dans les savanes,   qui   affectent   la   rentabilité   de   l’élevage   de   bétail,   laquelle   est  
intimement   associée   à   l’économie   des   petits   paysans.   Le   phénomène   peut   ainsi   avoir   des  
effets  négatifs  sur   l’industrie  de  l’élevage,  et  menacer  l’économie  de  subsistance  et   le  mode  
de vie pastoral des paysans des régions arides et semi-arides de la planète (Archer et al., 2000; 
Scholes & Archer, 1997; Van Auken, 2009; Ward, 2005).  
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La colonisation des savanes par les espèces ligneuses pourrait aussi affecter négativement 
l’industrie  du tourisme dans certaines régions du monde (Álvarez-Martínez et al., 2013). Gray 
& Bond (2013) estiment que le phénomène pourrait avoir comme effet de réduire la visibilité 
et   les   chances   d’observer   la   faune   charismatique   des   savanes   d’Afrique.   Cela   pourrait 
diminuer la satisfaction des visiteurs et potentiellement réduire de près de 40% le nombre de 
visites  dans  les  parcs  nationaux  d’Afrique  dans  un  futur  proche  (Gray  &  Bond,  2013). 
Les conséquences écologiques et économiques liées à la colonisation des savanes par les 
espèces ligneuses pourraient également affecter plus de 2 milliards de personnes, soit 
approximativement 20% de la population mondiale (Archer et al., 2000; Eldridge et al., 
2011). Dans les régions rurales, les modes de vie pastoral et d'agriculture de subsistance sont 
menacés à cause de revenus de plus en plus déficients (Archer et al., 2000; Scholes & Archer, 
1997;;  Van  Auken,   2009;;  Ward,   2005).   La   perte   de   surface   de   terres   agricoles   ou   d’élevage  
pourrait éventuellement favoriser les conflits   liés   à   l’utilisation   de   la   terre   (Burkinshaw  &  
Bork, 2009). Finalement, une certaine perte de la valeur culturelle du paysage de la savane, 
ainsi que de la faune et la flore lui étant associée, pourrait éventuellement avoir des 
conséquences négatives sur  le  sentiment  d’appartenance  (Álvarez-Martínez et al., 2013).  
En bref, ce chapitre a montré que les facteurs causant la colonisation ligneuse des savanes 
sont multiples et interagissent entre eux de manière complexe. De plus, la présence de 
plusieurs mécanismes de rétroaction et le franchissement de seuils semblent accélérer la 
transformation globale des savanes en forêts et peuvent constituer des obstacles aux efforts de 
restauration. Également, les conséquences écologiques du phénomène sont autant positives 
que négatives, mais les conséquences socio-économiques sont considérables et généralement 
négatives. Les causes et les conséquences de la colonisation ligneuse des savanes soulèvent 
des questions cruciales quant à la gestion de ces écosystèmes et sur le potentiel de la 
restauration écologique, qui seront explorées dans le chapitre qui suit. 
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Chapitre 3 
Potentiel de la restauration des savanes 
 
En réponse à la colonisation des savanes par les espèces ligneuses, la restauration écologique 
apparaît comme une solution intéressante pour la récupération et la conservation de ces 
écosystèmes. Ce chapitre définit la restauration écologique, présente ses principales lignes 
directrices, et décrit les techniques de restauration utilisées pour contrer le phénomène de la 
colonisation ligneuse des savanes, tout comme leur taux de succès et leurs coûts. Ces deux 
aspects permettent d'enchaîner sur une évaluation du potentiel de la restauration écologique 
dans ces écosystèmes à l'échelle globale dans un contexte environnemental en continuelle 
transformation,   et   sur   les   outils   d’aide   à   la   décision   qui   pourraient   permettre   d’évaluer   ce  
potentiel. 
3.1 La restauration écologique 
La restauration écologique peut être définie comme le processus visant la récupération de la 
structure ou des fonctions d’un écosystème ayant été dégradé, endommagé, transformé ou 
détruit par des activités anthropiques, tandis que l’écologie de la restauration constitue la 
science sur laquelle repose les pratiques de la restauration écologique (SER, 2002). Toutefois, 
la définition exacte et les objectifs de la restauration écologique sont sujets à de nombreux 
débats (Cairns et Heckman, 1996). De fait, les objectifs et les paradigmes sur lesquels 
s’appuient la restauration sont multiples (Suding, 2011). 
La restauration écologique est généralement motivée par l’objectif de retourner l’écosystème 
à un certain état « historique », utilisé comme point de référence et constituant l’objectif des 
efforts de restauration (Clewell & Aronson, 2005; Suding, 2011). Dans le cas des savanes 
colonisées par les plantes ligneuses, la restauration vise à retrouver un état de référence 
historique de la structure – caractérisée par une strate herbacée dominante et quelques plantes 
ligneuses dispersées – d’un écosystème en transformation, c’est-à-dire qui subit ou a subi une 
conversion en un autre type d’écosystème (Archer et al., 1995; Suding, 2011). Toutefois, les 
écosystèmes sont dynamiques et sont imbriqués dans un système environnemental en 
continuelle transformation, et ont parfois dépassé des seuils irréversibles, ce qui peut faire 
obstacle à l’atteinte de cet objectif (Choi et al., 2008; Clewell & Aronson, 2005). 
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De fait, les lignes directrices de la restauration écologique ont énormément évolué au cours 
des dernières années : les théories de succession écologique, de climax et d’équilibre naturel 
(balance of nature) ont cédé la place à la théorie des multiples états d’équilibre alternatifs 
abordée au chapitre 1, qui suggère que plusieurs écosystèmes alternatifs peuvent occuper un 
site donné (Choi, 2004; Hobbs & Norton, 1996). Dans cette optique, l’objectif de restaurer 
l’un ou l’autre de ces écosystèmes dépend principalement des services écologiques fournis par 
chacun d’entre eux, mais aussi des coûts associés aux travaux de restauration (Clewell & 
Aronson, 2005; Suding, 2011). Ainsi, le fait de donner la priorité à la restauration d’un état 
(ex : savane) plutôt qu’un autre (ex : forêt sèche) dépend principalement des valeurs de la 
société (Clewell & Aronson, 2005). Enfin, certains projets de restauration sont orientés vers 
l’augmentation de la résilience, qui consiste en la capacité d’un écosystème à récupérer ses 
attributs structurels et fonctionnels suite à une perturbation ou un stress (SER, 2002).  À 
l’heure actuelle, on assume que la résilience d’un écosystème est proportionnelle à la 
biodiversité, à la connectivité et à l’hétérogénéité de celui-ci (Suding, 2011). Cependant, les 
efforts de restauration orientés vers la résilience, tout comme les facteurs permettant de 
quantifier efficacement cette dernière, demeurent rares à l’heure actuelle (Suding, 2011). 
Les actions de restauration doivent idéalement agir avant tout sur les facteurs primaires à 
l’origine de la dégradation de l’écosystème (D’Odorico et al., 2012). Dans le cas des savanes 
colonisées par les plantes ligneuses, le principal objectif de la restauration écologique consiste 
à réduire la densité des arbres et des arbustes dans l’écosystème (Van Auken, 2000). Pour ce 
faire, certaines stratégies de restauration sont passives; elles réduisent ou retirent de 
l’écosystème des sources négatives de perturbation – comme le surpâturage par le bétail –, 
permettant à la succession écologique reprendre son cours (Suding, 2011). D’autres stratégies 
de restauration sont actives; elles consistent en la réalisation d’actions, comme la coupe ou le 
traitement par les herbicides, qui visent à accélérer la restauration de l’écosystème (Suding, 
2011). 
Des actions de restauration écologique devraient idéalement être suivies d’une gestion 
intégrée de l’écosystème, dont les interventions peuvent être similaires à celle de la 
restauration, mais qui se distingue de cette dernière par son but, orienté vers le maintien de la 
santé de l’écosystème (SER, 2002). Plusieurs types de savanes constituent des écosystèmes 
culturels, développés et maintenus par l’influence combinée de processus naturels et de 
pratiques traditionnelles, comme le brûlis pour la chasse, la cueillette ou l’élevage (Clewell & 
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Aronson, 2005; SER, 2002). Le maintien d’un écosystème culturel suite aux actions de 
restauration peut ainsi être facilité par la persistance de pratiques culturelles appropriées 
(Clewell & Aronson, 2005).  
Malgré le potentiel de la restauration écologique dans la résolution des problèmes 
environnementaux globaux, plusieurs critiques s’élèvent face à cette science : les projets de 
restauration sont souvent effectués ad hoc, sont spécifiques à un site, et manquent d’un cadre 
conceptuel cohérent (Hobbs & Norton, 1996, Suding, 2011). De la même façon, la 
restauration écologique et l’écologie de la restauration sont des sciences très jeunes et en 
période de croissance; l’incertitude associée aux gains engendrés par la restauration est encore 
très forte (Suding, 2011). 
3.2 Objectifs, techniques et résultats de la restauration écologique des milieux 
ouverts 
La   majorité   des   projets   de   restauration   des   savanes   visent   la   récupération   d’une   structure  
correspondant  à  l’état  de  référence  historique  des  savanes  (Van  Auken,  2009).  Ainsi,  la  plupart  
des actions de restauration cherchent à diminuer la densité des arbres et des arbustes dans ces 
écosystèmes et à accroître la productivité et la diversité de la strate herbacée (Ansley & 
Castellano, 2006). Certaines techniques de restauration visent à éliminer directement les 
plantes ligneuses dans les milieux ouverts, comme la coupe mécanique et le traitement par des 
herbicides (Burkinshaw & Bork, 2009; Isaacs et al., 2012; Redhead et al., 2012; Van Auken, 
2009). D’autres  projets  de  restauration  visent  plutôt  à  réintroduire  ou retirer un certain régime 
de perturbation, tels le feu ou le pâturage (Álvarez-Martínez et al., 2013; Burkinshaw & Bork, 
2009; Estell et al., 2012; Isaacs et al., 2012; Parr et al., 2012; Ratnam et al., 2011; Redhead et 
al., 2012; Van Auken, 2009). Les approches les plus courantes sont exposées plus en détail 
dans les sections suivantes. 
3.2.1 La coupe 
La coupe est considérée par plusieurs auteurs comme un moyen efficace de contrôle de la 
croissance  des  arbres  et  des  arbustes,  surtout  lorsqu’elle  est  effectuée de manière sélective sur 
les jeunes individus, ce qui permet de conserver les individus de grande taille qui permettent 
d’inhiber   partiellement   l’établissement   des   plantes   ligneuses   héliophiles via la compétition 
pour la lumière (Borghesio, 2014; Grellier et al., 2013; Pasiecznik, 2012; Smit, 2004). En 
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Italie, Borghesio (2014) a observé une augmentation de la couverture de la strate herbacée 
ainsi  qu’une  diminution  de  l’établissement  des  plantes  ligneuses  suite  à  la  coupe.  
Toutefois, des problèmes logistiques  peuvent   restreindre   l’usage  de   la  coupe  sur  de  grandes  
superficies (Borghesio, 2014). De plus, dans bien des cas, la coupe ne semble générer que des 
effets   temporaires   sur   la   structure   des   savanes.   En   effet,   plusieurs   espèces   d’arbres   et  
d’arbustes peuvent se régénérer très rapidement à partir du système racinaire, colonisant 
généralement les sites coupés et réduisant de nouveau la production des herbacées dans un 
laps de temps variant entre 3 et 10 ans après le traitement (Scholes & Archer, 1997). Même 
les interventions de déracinement peuvent être insuffisantes; 65 ans après que des milieux 
ouverts   de   l’ouest   des   États-Unis aient subi un déracinement des arbustes entre les années 
1930  et  1940,  il  n’y  avait  pas  de  différence  significative  dans  la couverture arbustive des aires 
restaurées et non-restaurées (figure 3.1) (Rango et al., 2005). De la même façon, dans 
plusieurs   régions   d’Afrique,   la   colonisation   ligneuse   des   savanes   a   lieu   malgré   une   coupe  
intensive   des   arbres   et   des   arbustes   pour   l’utilisation comme bois de chauffage par la 
population locale (Wigley et al., 2010). Finalement, la coupe peut empirer la situation en 
provoquant un changement dans la composition spécifique des savanes et en favorisant des 
espèces envahissantes (Scholes & Archer, 1997). Par exemple, Reid et al. (2009) ont observé 
que   la   majorité   des   savanes   d’Australie   restaurées   par   la   lutte   mécanique   avaient   été  
colonisées par des espèces exotiques.  
Figure 3.1 Photographies prises en 1937 et en 2002 d’un site restauré dans les années 
1930 au Nouveau-Mexique via le déracinement des arbustes 
Source : Rango et al. (2005). p.79. 
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3.2.2 L’application d’herbicides 
L'application  d'herbicides,   comme   le   clopyralide,   le   triclopyre,   le  glyphosate,   l’imazapyr,   le  
sulfometuron méthyle et l’hexazinone,   a   longtemps   été   utilisée   aux   États-Unis pour le 
contrôle des espèces des genres Prosopis ou Quercus, ainsi que des espèces tolérantes au feu 
(Ansley & Castellano, 2006; Freeman et Jose, 2009; Redhead et al., 2012). Les effets 
provoqués par les herbicides semblent dépendre de la nature ou de la combinaison des 
herbicides utilisés, de la concentration de ces derniers et des espèces ciblées (Ansley & 
Castellano,   2006).   À   titre   d’exemple,  Ansley   &   Castellano   ont   observé,   dans   des   milieux  
ouverts colonisés par le genre Prosopis aux États-Unis,  une  mortalité  élevée  suivie  d’une  forte  
régénération  basale  des  plants  suite  au  traitement  d’un  mélange  de  0,28  kg/ha  de  clopyralid  et  
de 0,28 kg/ha de triclopyr, comparativement à une mortalité modérée et une faible 
régénération  basale  des  plants  suite  à  l’application  de  0,28  kg/ha  de  clopyralid.  L’application  
d’herbicides  peut  permettre  à  court  terme  une  augmentation  significative  du  recouvrement,  de  
la diversité et de la productivité des herbacées (Ansley & Castellano, 2006; Freeman et Jose, 
2009).  Cependant,  l’application  d’herbicides  semble  générer,  elle-aussi, des effets à très court 
terme sur la densité des espèces ligneuses dans les savanes. Aux États-Unis, Redhead et al. 
(2013) ont observé une récupération totale de la couverture arbustive des parcelles traitées 
aux herbicides après une période entre 3 et 6 ans, une vitesse comparable aux résultats 
obtenus par Freeman et Jose (2009), qui ont observé une récupération de la couverture 
arbustive en moins de 4 ans. Ce résultat peut être causé par le fait que, bien que la canopée de 
la majorité des plantes ligneuses soit éliminée suite au traitement, la majorité des plantes 
traitées repoussent grâce à leurs méristèmes basaux (Ansley et al., 2003; Ansley & 
Castellano, 2006).  
3.2.3 Le brûlis 
Le  brûlis  s’avère  être  un  des  outils  de  restauration  de  la  savane  parmi  les  plus  anciens  et  les  
plus utilisés (Briggs et al., 2007; Mistry, 1998; Murphy & Bowman, 2012). En effet, 
l’utilisation  du  feu  à  des  fins  de  transformation par les humains date du Pléistocène et a joué 
un   rôle   certain   sur   la   structure  des   savanes   actuelles   (Mistry,   1998).  Encore   aujourd’hui,   le  
brûlis demeure un des outils les plus économiques et accessibles pour les populations rurales 
(Ansley & Castellano, 2006; Ansley et al., 2010; Kunst, 2011; Teague et al., 2010). Aux 
États-Unis, en Europe et en Australie, le feu est très largement utilisé comme outil de gestion 
pour la conservation des écosystèmes pyrogéniques (Herrando et al., 2003). En Afrique, il est 
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régulièrement utilisé pour augmenter la quantité de fourrage dans les savanes colonisées par 
les arbres ou arbustes (Isaacs et al.,  2012).  Une  réintroduction  d’une  fréquence  élevée  de  feux  
a contribué à renverser la tendance à la colonisation ligneuse  de  certaines  savanes  d’Australie  
(Scott et al., 2012). Le feu contribue à la conservation de la diversité des herbacées des 
savanes de chênes aux États-Unis (Brudvig et al., 2011). Il est également utilisé par les 
indigènes  du  nord  de  l’Australie  afin  de  maintenir  l’intégrité  écologique  et  la  biodiversité  de  
leur  environnement,  et  limiter  l’accumulation  de  combustibles  responsables  des  incendies  de  
forte intensité menaçant les écosystèmes de cette région (Yibarbuk et al., 2001).  
Les effets du brûlis sur la végétation varient fortement selon sa fréquence, le type de 
communauté   végétale   brûlée,   ainsi   que   la   période   de   l’année   au   cours   de   laquelle   il   est  
appliqué (Borghesio, 2014). Le brûlis doit idéalement être utilisé lors des périodes de l'année 
coïncidant avec des moments précis dans la phénologie des plantes ligneuses; par exemple, 
dans le Chaco, le feu aura davantage d'effets sur la densité de l'espèce Acacia aroma s'il est 
appliqué en début de la saison de la reproduction, lorsque les réserves d'énergie sont 
activement utilisées dans les parties reproductrices et aériennes des plantes (Kunst et al., 
2000). Dans les savanes arides, le feu peut également jouer un rôle important dans le contrôle 
des plantes ligneuses, à la condition qu'il soit utilisé pendant la courte période correspondant à 
la germination des arbres et des arbustes (Joubert et al., 2012).  
Toutefois, le brûlis possède également ses limites. Il a notamment des effets limités sur la 
banque de graines d'arbres et d'arbustes (Kunst, 2011). Aussi, pour que le feu puisse se 
propager, la couverture arbustive ou arborée doit idéalement être inférieure à 10-15%; au-delà 
de ce seuil, la connectivité des herbacées, qui agissent comme combustible, fait obstacle à sa 
propagation  et  le  recours  à  d’autres techniques devient nécessaire (Ansley et al., 2010; Teague 
et al.,  2010).  De  plus,  une  faible  quantité  de  combustible  provoquée  par  l’augmentation  de  la  
couverture  arbustive,  l’augmentation  de  la  fréquence  des  sécheresses  ou  le  surpâturage,  peut  
fortement  réduire  l’intensité  du  feu,  et  limiter  ses  effets  sur  la  végétation  ligneuse  (Borghesio,  
2014; Teague et al.,   2010).   À   titre   d’exemple,   Kunst   (2011)   estime   que   la   quantité   de  
combustible nécessaire à la propagation du feu dans le Chaco sud-américain doit être égale ou 
supérieure à 3000-4000 kg de matière sèche par hectare afin d'alimenter un feu d'une intensité 
supérieure à 2000 kW/m pouvant provoquer la mortalité des espèces ligneuses.  
Enfin, l’utilisation   du   brûlis   comme   méthode   de   restauration   des   savanes ne donne pas 
toujours les résultats espérés. Dans plusieurs régions, bien que le passage du feu dans les 
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savanes colonisées par les plantes ligneuses puisse éliminer la canopée arbustive et arborée, il 
est  rare  qu’il  provoque  la  mortalité  complète  des arbres ou des arbustes (Ansley & Castellano, 
2006;;  Havstad  &  James,  2010;;  Teague  et  al.,  2010),  surtout  lorsqu’ils  ont  déjà  atteint  le  seuil  
au-dessus duquel ils deviennent résistants au feu (Van Auken, 2009). Kunst et al. (2000) ont 
observé que le feu provoque la mortalité de seulement 2% des plants appartenant aux genres 
Prosopis et Acacia dans le Chaco argentin. Les arbres et arbustes peuvent ainsi se régénérer à 
partir des racines et des souches (Ansley & Castellano, 2006; Freeman et Jose, 2009; Kunst et 
al., 2000). Dans certains cas, la couverture arbustive présente avant le traitement est récupérée 
en peu de temps (Ascoli et al., 2013; Borghesio, 2014). Aux États-Unis, une récupération 
pratiquement complète de couverture arbustive initiale suite au brûlis a été observée en moins 
de 8 ans (Ansley & Castellano, 2006), 6 ans (Teague et al., 2010) et 5 ans (Freeman et Jose, 
2009).  Dans  d’autres  cas,  la  situation  est  pire : le brûlis peut augmenter la densité des arbres et 
des arbustes en stimulant une régénération végétative plus dense en absence de mesures de 
gestion   suivant   la   restauration,   comme   l’élagage   (Ansley   et al., 2010; Borghesio, 2014; 
Freeman et Jose, 2009).  
3.2.4 L’herbivorie 
Certaines stratégies de restauration consistent en une modification du régime de broutage dans 
les  savanes,  soit  de  manière  passive,  en  retirant  les  animaux  d’élevage  de  l’écosystème,  ou  de  
manière active, en introduisant des espèces comme la chèvre. En effet, comme le surpâturage 
par le bétail peut favoriser la colonisation ligneuse des milieux ouverts, plusieurs efforts de 
restauration  visent  une  élimination  du  broutage  via  l’installation  de  dispositifs  enclos-exclos, 
c’est-à-dire des clôtures excluant le bétail de certaines zones. En Australie, Witt et al. (2011) 
ont montré que cette technique peut favoriser l'augmentation de la couverture des herbacées, 
de  la  biodiversité  végétale,  de  la  capacité  de  rétention  d’eau  du  sol,  ainsi  que  de  la  capacité  de  
séquestration du carbone par le sol.  
D’autres   auteurs   recommandent   de remplacer   l’élevage   de   boeuf,   une   espèce   considérée  
comme  l’un  des  meilleurs  agents  de  dispersion  des  graines  d’espèces  ligneuses,  par  l’élevage  
d’autres  espèces,   comme   le  mouton,   la  chèvre  et   le  porc,  dont   le   système  digestif   inhibe   la  
germination des graines de la plupart de ces espèces (ISSG, 2010; Pasiecznik, 2012). Ensuite, 
certains  efforts  visent  un  changement  dans  la  pression  de  broutage  via  l’introduction  d'espèces  
qui broutent aussi les plantes ligneuses, comme la chèvre (Álvarez-Martínez et al., 2013; 
Estell et al., 2012). En effet, les chèvres se déplacent facilement dans les territoires couverts 
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par les arbustes, ont une faible consommation en eau, compensent la faible qualité nutritive 
des feuilles et rameaux des espèces ligneuses par une grande quantité de végétation broutée, 
et sont adaptées aux défenses physiques (épines) et chimiques (toxines) de plusieurs espèces 
d’arbustes  (Álvarez-Martínez et al., 2013; Estell et al.,  2012).  L’introduction  de  chèvres  peut  
ainsi  ralentir  l’expansion  des  espèces ligneuses dans les savanes via le contrôle des individus 
ayant une hauteur inférieure à 1,5 m (Ascoli et al.,   2013).   L’adaptation   des   chèvres   aux  
savanes   colonisées   par   les   plantes   ligneuses   pourrait   d’ailleurs   expliquer   en   partie  
l’augmentation   de   plus de 423 millions de chèvres au cheptel mondial au cours des 30 
dernières années (Estell et al., 2012).  
Les effets à long terme du changement de broutage sont variables. L'inclusion de chèvres peut 
accroître la prédation des arbres et des arbustes pendant une certaine période de l'année 
seulement; en effet, lorsque les herbacées sont présentes, elles sont préférées par les chèvres 
(Álvarez-Martínez et al., 2013). Les chèvres peuvent donc, selon les saisons, ralentir ou 
accélérer le phénomène de la colonisation ligneuse (Álvarez-Martínez et al., 2013). Dans les 
prairies  d’Europe,  Álvarez-Martínez et al. (2013) ont observé, après une période de 4 ans, une 
diminution accrue de la densité des plantes ligneuses sur les parcelles où ils avaient combiné 
le broutage par les chèvres avec le brûlis ou la coupe, en comparaison avec les parcelles 
uniquement broutées. Toutefois, la diminution de la densité des plantes ligneuses demeure 
faible et ce, même en combinant les techniques : en effet, ils ont observé une diminution de 
9%  et   18%  de   la   couverture   arbustive   suite   aux   traitements   combinés   de   l’herbivorie   avec,  
respectivement, le feu et la coupe (Álvarez-Martínez et al., 2013). Dans la réserve Hluhluwe 
Game en Afrique du Sud, les brûlis fréquents et la forte pression de broutage sur les arbres et 
arbustes  n’ont  pas  stoppé  la  transformation  des  savanes  mésiques  en  arbustaies  (Wigley  et al., 
2010). En outre, une certaine pression de broutage des plantes ligneuses peut stimuler la 
concentration de nutriments dans des réserves souterraines chez les plantes de certains genres 
(ex : Acacia), ce qui rend ces dernières plus résilientes aux perturbations comme le feu 
(Gordijn & Ward, 2014; Grellier et al., 2013).  
3.3 Effets écologiques et socioéconomiques de la restauration des savanes 
Quel que soit le résultat sur la densité des espèces ligneuses, la restauration écologique des 
savanes peut avoir des conséquences écologiques et socioéconomiques positives et négatives. 
La biodiversité ainsi que les populations des espèces en déclin peuvent augmenter suite aux 
activités de restauration (Janisova et al., 2011; Davis et al.,  200).  Dans  la  région  d’Arnhem  en  
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Australie,   une   forte   diversité   d’espèces  menacées   et   de   vertébrés   en   général   a   été   observée 
dans les sites où la pratique traditionnelle du brûlis par les indigènes dans les savanes a été 
réintroduite (Bird et al., 2008; Fitzsimons et al., 2012; Yibarbuk et al., 2001). Aux États-Unis, 
la réintroduction du feu dans les savanes de chênes a favorisé la récupération des populations 
de  plusieurs  espèces  d’oiseaux  associées  aux  milieux  ouverts  (Davis  et al., 2000). Par contre, 
dans  des  savanes  d’Afrique,   Isaacs  et al. (2012)  ont  observé  une  diminution  de  l’abondance  
de  pratiquement  toutes  les  espèces  d’ongulés  étudiées  suite  à  l’usage  du brûlis et de la coupe.  
Les diverses techniques de restauration peuvent également entraîner certains effets 
secondaires   néfastes   sur   l’environnement.   Par   exemple,   sur   de   vastes   superficies   dans   le  
Kalahari   en   Afrique,   l’application   d’herbicides   a   provoqué la mort de toutes les espèces 
végétales  non  ciblées  par  le  traitement,  ainsi  qu’une  chute  de  la  diversité  des  oiseaux,  incluant  
les espèces associées aux milieux ouverts (Sirami et al., 2009). De la même façon, dans les 
savanes de pins aux États-Unis, Willcox & Giuliano (2012) ont observé une réduction de la 
couverture des herbacées suite à tous les traitements de restauration, soit la coupe, le brûlis et 
l’herbivorie.   Le   brûlis   peut   provoquer   la   perte   de   certains   nutriments   du   sol   par   la  
volatilisation, notamment l'azote, ce qui peut favoriser le processus de désertification, surtout 
dans les savanes arides où l'accumulation des nutriments est lente (Joubert et al., 2012). 
L’utilisation  du  brûlis  implique  également  l’accroissement  des  risques  associés  aux incendies 
qui peuvent menacer les infrastructures ou encore affecter certaines activités économiques 
telles que la foresterie (Ansley & Castellano, 2006; Bond & Parr, 2010; Burkinshaw & Bork, 
2009).  
Quoiqu’il   y   ait   des   risques   associés   à   la   réintroduction du brûlis, cela peut constituer un 
moyen  efficace  de  prévention  des  incendies.  À  titre  d’exemple,  dans  le  nord  de  l’Australie,  un  
groupe   composé   de   scientifiques,   de   propriétaires   terriens   et   d’indigènes   ont   développé   un  
programme, le West Arnhem Land Fire AbatementProject, visant   à   réintroduire   l’utilisation  
traditionnelle du brûlis dans les savanes (Fitzsimons et al.,  2012);;  l’utilisation  du  feu  au  début  
de la saison sèche permet de réduire la quantité de combustibles propices aux incendies 
destructeurs  ayant  lieu  à  la  fin  de  la  saison  sèche  et  de  réduire  ainsi  la  fréquence  et  l’intensité  
de  ces  derniers,  lesquels  constituent  une  menace  environnementale  d’envergure  dans  la  région  
(Fitzsimons et al., 2012; Murphy, 2013). Le programme permet la réduction de plus de 
100 000  tonnes  de  gaz  à  effet  de  serre  (méthane  et  oxydes  d’azote)  émis  annuellement  par  les  
incendies   (Murphy,   2013).   En  Australie,   l’augmentation   de   la   bio-séquestration du carbone 
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par la réinsertion du brûlis est financée par des programmes gouvernementaux de crédits de 
carbone,   permettant   d’accroître   les   revenus   des   populations   locales   (Bird et al., 2008; 
Fitzsimons et al., 2012; Murphy, 2013; Yibarbuk et al., 2001). 
En résumé, les impacts écologiques et socioculturels de la restauration écologique des savanes 
colonisées par les plantes ligneuses sont peu documentés dans la littérature scientifique à 
l’heure  actuelle  et  dépendent  de  nombreux  facteurs.  Comme  la  pertinence  de   la   restauration  
dans   une   savane   donnée   devrait   se   baser   sur   l’analyse   de ses avantages et inconvénients 
écologiques, lesquels se traduisent en avantages et inconvénients sociaux et économiques, il 
apparaît essentiel que des prévisions éclairées de ces impacts soient produites par des experts 
sur  la  base  de  l’état  des  connaissances existantes sur des savanes similaires. Cela permettrait 
d’éclairer  le  processus  de  décision  quant  à  la  pertinence,  ou  non,  de  procéder  à  des  travaux  de  
restauration de la savane. 
3.4  Coûts et limites des projets de restauration écologique dans les savanes 
Afin   d’augmenter   la   durée   des   effets   de   la   restauration   écologique   dans   les   savanes,  
différentes techniques peuvent être combinées (Redhead et al., 2012). Par exemple, le  brûlis 
combiné  avec  l’herbivorie,  la  coupe  ou  l'application  de  pesticides,  augmente parfois le succès 
de la restauration (Ansley & Castellano, 2006; Ascoli et al., 2013; Kunst, 2011; Scott et al., 
2012; Willcox & Giuliano, 2012). De la même façon, une intensité élevée est nécessaire à la 
réussite de certains traitements, comme le brûlis, ce qui peut impliquer une plus grande 
logistique, comme l'utilisation de bons pare-feu (Kunst, 2011), et les coûts associés. 
Également,  la  plupart  des  opérations  de  restauration  génèrent  des  effets  à  court  terme,  d’où  la  
nécessité  d’effectuer  une  grande fréquence de traitements à long terme (Redhead et al., 2012) 
et   de   prévoir   des   frais   d’entretien.  Tel   que  mentionné,   la   colonisation   des   savanes   est   plus  
rapide dans les petites parcelles que dans les grandes; les efforts de restauration visant de 
vastes superficies, qui nécessitent un investissement initial important, pourraient permettre 
d'augmenter la durée entre les traitements (Rango et al., 2005). 
Les   coûts   de   base   reliés   à   l’application   des   différentes   techniques   de   restauration   sont   très  
élevés. Par exemple, le brûlis, qui constitue la méthode la plus économique, a un coût estimé 
approximativement   entre   5   et   15$   par   hectare,   tandis   que   l’application   d’herbicides   peut  
coûter entre 42$ et 75$ par hectare (Ansley et al., 2010; Ansley & Castellano, 2006). Ainsi, 
les coûts de base, tout comme la nécessité   de   l’application   des   traitements   combinés   et  
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intenses sur une grande échelle temporelle et spatiale, font de la restauration écologique des 
savanes une initiative extrêmement dispendieuse (Estell et al., 2012; Kunst et al., 2012; Van 
Auken, 2009).   
Ensuite, les projets de restauration ont une capacité limitée à agir sur les facteurs exogènes 
régionaux   et   globaux   à   l’origine   de   la   colonisation   ligneuse   des   savanes.   Or,   ces   facteurs,  
associés aux changements  climatiques  et  aux  changements  de  l’utilisation  du  sol,  s’amplifient  
de   plus   en   plus.   Par   exemple,   l’émission   de   CO2 dans   l’atmosphère   s’accroît davantage 
chaque   année   (IPCC,   2013).  De   la  même   façon,   l’augmentation   de   la   superficie   des   terres  
utilisées   pour   l’élevage   s’accélère   avec   la   croissance   exponentielle   des   produits   d’élevage  
entraînée   par   une   demande   accrue   créée   par   l’émergence   économique   de   certains   pays,  
comme   l’Inde (Archer et al., 2000; McAlpine et al.,   2009).   Ainsi,   l’accroissement   de   la 
pression des causes exogènes peut entraver considérablement les efforts de restauration 
écologiques locaux. Un renversement des tendances à la colonisation des savanes par les 
arbres   et   les   arbustes   impliquerait   donc   tout   d’abord   un   changement   de   pratiques visant à 
réduire   les   effets   des   causes   exogènes   à   l’origine   du   phénomène,   ce   qui   peut   s’avérer   très  
complexe. 
3.6 Potentiel de la restauration des savanes 
Est-il possible de restaurer les savanes? Les efforts ponctuels visant la restauration des 
savanes  ont  obtenu  jusqu’à  présent  des  résultats  souvent  décevants  quant  à  l’atteinte  de  leurs  
objectifs,   tout  en  générant  des  dépenses  très  élevées.  Toutefois,   l’échec  relatif  des  efforts  de  
restauration   réalisés   jusqu’à   présent   peut   être   partiellement   expliqué par certaines lacunes 
dans  l’approche    actuelle  des  projets  de  restauration  écologique.   
Une lacune majeure de plusieurs projets de restauration consiste à réaliser des interventions 
sans sélectionner préalablement des objectifs clairs et atteignables et des mesures de suivi 
permettant   de   savoir   dans   quelle  mesure   les   opérations   ont   permis   d’atteindre   ces   objectifs  
(Suding, 2011). Dans plusieurs cas, les objectifs sont déterminés au cours du projet et le 
succès est généralement subjectif (Suding, 2011). Dans ce cadre généralement flou, il est 
difficile  de  comparer  entre  les  projets  et  d’identifier  des  facteurs  et  des  techniques  menant  au  
succès de la restauration (Suding, 2011). 
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Il est également possible que, lorsque explicites, les objectifs sélectionnés ne soient pas 
réalistes (Choi et al., 2008; Perring et al., 2013; Suding, 2011). En effet, la plupart de ces 
objectifs  sont  en  lien  avec  le  retour  de  l’écosystème  à  une  structure  de  référence  historique,  
caractérisée par un couvert herbacé abondant et productif et une faible densité de plantes 
ligneuses. De fait, plusieurs projets de restauration ont provoqué une réduction de la densité 
des plantes ligneuses et une augmentation de la productivité de la strate herbacée, mais à très 
court terme. En effet, les différents moyens de restauration provoquent généralement une 
mortalité partielle des plantes, lesquelles repoussent généralement rapidement depuis leurs 
racines, réduisant ainsi généralement la durée des effets des projets de restauration sur la 
végétation à moins de 10 ans (Ansley et al., 2010; Borghesio, 2014; Freeman et Jose, 2009). 
Ainsi,   dans   un   scénario   utopiste   dans   lequel   les   effets   des   causes   exogènes   à   l’origine   du  
phénomène cesseraient du jour au lendemain, un retour à la référence historique des savanes 
est peu réaliste dans un contexte de changements environnementaux multiples et rapides 
(Burkinshaw & Bork, 2009; Estell et al., 2012; Parr et al., 2012; Perring et al., 2013; Van 
Auken, 2000). En effet, la plupart des savanes colonisées par les espèces ligneuses semblent 
déjà   avoir   franchi   un   seuil   ayant   activé   d’importants  mécanismes   de   rétroaction   difficiles   à  
renverser   et   qui   placent   les   savanes  dans  un  état   d’équilibre   alternatif   (Perring   et al., 2013; 
Scott et al., 2012). Par exemple, le fait que la mortalité des plantes ligneuses induite par les 
techniques de restauration soit partielle et le fait que les racines et les troncs des arbres et des 
arbustes   persistent   font   obstacle   au   rétablissement   de   la   strate   herbacée,   via   l’ombre,  
l’augmentation de la litière et des nutriments dans le sol dû à la décomposition des structures 
subsistantes,   ainsi   que   le   maintien   d’obstacles   physiques   limitant   le   passage   des   grands  
herbivores (Redhead et al., 2012). Ainsi, certaines études à long terme dans des sites arides 
ont   montré   qu’en   dépit   de   la   réduction   de   la   couverture   moyenne   des   espèces   du   genre  
Prosopis à  moins  de  20%  de  la  couverture  totale,  ce  changement  n’a  pas  induit  la  récupération  
attendue de la couverture et de la productivité de la strate herbacée (Havstad & James, 2010). 
Enfin, plusieurs espèces ligneuses associées à la colonisation ligneuse des savanes possèdent 
un taux de germination et de croissance leur permettant de récupérer une couverture 
importante peu de temps après les actions de restauration grâce à leur banque de graines ou la 
régénération par les racines (Borghesio, 2014; Redhead et al., 2012). Or, plusieurs projets de 
restauration sous-estiment  l’importance  des  changements  des  facteurs  biotiques  engendrés  par  
la colonisation ligneuse, ainsi que les processus de rétroaction maintenant les savanes dans un 
état alternatif résistant aux techniques de restauration (Suding et al., 2004). Les principaux 
facteurs   résistant   à   la   restauration   diffèrent   d’une   savane   à   l’autre,   d’où   l’importance de 
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hiérarchiser  l’influence  de  ces  contraintes  afin  d’orienter  adéquatement  les  ressources  allouées  
à la restauration (Suding et al., 2004), exercice qui semble avoir été ignoré par les projets 
rapportés par les articles scientifiques considérés dans cet essai.  
Ainsi,   il   pourrait   éventuellement   être   possible   d’améliorer   les   résultats   obtenus   par   la  
restauration  des  savanes  par  la  sélection  d’objectifs  plus  réalistes.  En  effet,  il  semblerait  que  la  
majorité  des  projets  de  restauration  entrepris  jusqu’à  présent ont été incapables de renverser la 
tendance   de   la   colonisation   ligneuse,   mais   qu’ils   réussissent   généralement   à   retarder   le  
phénomène.   L’objectif   généralement   poursuivi   par   les   projets   de   restauration   consiste   à  
réduire la densité des plantes ligneuses  afin  d’augmenter  la  productivité  de  la  strate  herbacée.  
Il   semblerait   que,   à   l’heure   actuelle,   cet   objectif   soit   ambitieux.   De   futurs   projets   de  
restauration pourraient se baser sur les nouveaux paradigmes de la restauration et viser, par 
exemple, la récupération des services écosystémiques, comme la biodiversité. En effet, il a été 
observé que une diversité faunique maximale était observée à une couverture arbustive 
intermédiaire (Blaum et al.,   2007;;   Sirami   et   al.,   2009).   Le   maintien   d’une   couverture  
arbustive intermédiaire par des actions de restauration et de gestion pourrait ainsi permettre de 
conserver   la   biodiversité   associée   aux   savanes.   D’autres   projets   pourraient   avoir   comme  
objectif  d’accroître  la  résilience  du  paysage,  laquelle  est  associée  à  une forte biodiversité, une 
bonne connectivité et une grande hétérogénéité du paysage (Bestelmeyer & Briske, 2012; 
Choi, 2007; Ojima et al.,   2012;;   Suding,   2011).  Ainsi,   l’adoption   d’objectifs   plus   réalistes  
prenant en compte les changements environnementaux anticipés pourrait améliorer le taux de 
succès des efforts de restauration à atteindre les objectifs ciblés (Suding, 2011).  
Ensuite, la majorité des projets de restauration ont une très courte durée et ne sont pas 
nécessairement suivis de mesures de gestion adéquates (Suding, 2011). En effet, les 
écosystèmes restaurés requièrent généralement une gestion continue suite à la restauration 
afin de contrebalancer les effets potentiels provoqués par les changements climatiques ou les 
activités anthropiques et de  garantir  ainsi   la  conservation  de  la  santé  de  l’écosystème  (SER,  
2002). Les actions ponctuelles de restauration, généralement futiles à long terme, devraient 
plutôt  se  transformer  une  restauration  suivie  d’actions  d’entretien  à  long  terme  (Sankaran  &  
Anderson, 2008; Smit, 2004).  
Finalement,   les   connaissances   sur   lesquelles   s’appuient   les   domaines   très   jeunes   de   la  
restauration  écologique  et  de  l’écologie  de  la  restauration  est  actuellement  très  limité  (Cortina  
et al., 2011; Rango et al., 2005; Redhead et al., 2012). De plus, le corpus le plus important 
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d’informations,   soient   les   connaissances   écologiques   traditionnelles   des   communautés  
autochtones   et   des   populations   locales,   n’est   généralement   pas   pris   en   compte   (Easdale  &  
Domptail, 2014). Le manque de données  est  d’autant  plus  criant  dans  des  contextes  sociaux  et  
environnementaux en transformation rapide (Bestelmeyer & Briske, 2012). Les études sont 
généralement uni-disciplinaires et ignorent souvent les contraintes socio-économiques et 
culturelles pouvant   s’opposer   à   de   futures   actions   (Cortina   et al., 2011; Sharp et al., 2012; 
Suedel et al.,   2010).   Enfin,   il   existe   habituellement   un   manque   cruel   d’organisation   et   de  
disponibilité des données déjà existantes (Bestelmeyer & Briske, 2012). Ainsi, 
l’approfondissement des connaissances relatives à ces domaines peut, dans un futur proche, 
apporter  de  nouvelles  options  permettant  aux  efforts  de  restauration  d’améliorer  leurs  résultats  
(Suding, 2011).  
Est-il pertinent de restaurer les savanes? On a vu que les gains écologiques potentiels de la 
restauration,   comme   la   productivité   des   herbacées,   de   l’élevage   ou   de   la   chasse   de  
subsistance, ne sont pas nécessairement acquis. De plus, les interventions ponctuelles sont 
généralement très dispendieuses et semblent souvent futiles à long terme (Van Auken, 2000). 
Finalement, une attitude passive face au phénomène permettrait que la reforestation naturelle 
de ces écosystèmes suive son cours, ce qui contribuerait à augmenter la capacité du puits de 
carbone mondial et à atténuer les effets des changements climatiques, tout en orientant les 
budgets   associés   aux   interventions   dans   les   savanes   vers   d’autres   activités.   La   colonisation  
ligneuse  des  savanes  pourrait  alors  être  suivie  de  l’adoption  de  stratégies  économiques  visant  
l’adaptation   des   populations   locales   à   ces   nouveaux   paysages   (Pasiecznik,   2012).   À   titre  
d’exemple,   dans   certaines   régions   d'Amérique   latine,   d'Inde   et   d'Afrique,   la   colonisation  
ligneuse des savanes par le genre Prosopis a été suivie de mesures permettant de tirer profit 
des   ressources   produites   par   ces   plantes,   comme   le   bois   de   chauffage,   le   bois   d’oeuvre,   le  
miel, les fruits, la farine provenant des gousses, etc. (ISSG, 2010; Galera, 2000; Pasiecznik, 
2012).  
D’un   autre   côté,   la   restauration   écologique   permettrait de conserver ces écosystèmes, de 
contribuer  à  réduire  l’érosion  de  la  biodiversité  et  la  perte  d’espèces  associées  à  ces  milieux  
ouverts.  La  diversité  des  écosystèmes  à  l’intérieur  du  paysage  peut  accroître  la  résilience  de  
ce dernier aux changements et assurer ainsi une plus grande sécurité alimentaire aux 
populations locales (Dewees, 2013). Le contrôle de la progression pourrait permettre certains 
bénéfices   d’ordre   économique   en  maintenant   une   certaine   productivité   du   fourrage   pour   le  
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bétail et les grands herbivores sur lesquels reposent une portion importante des économies 
pastorales et de subsistance (Archer et al., 2000). 
En  bref,  bien  que  les  projets  de  restauration  des  savanes  réalisés  jusqu’à  présent  aient  obtenus  
des résultats généralement décevants et à court terme, de futurs projets de restauration 
pourraient donner plus de résultats. En effet, le domaine de la restauration écologique est 
encore   rempli   d’incertitudes   face   aux   résultats   potentiellement   obtenus;;   toutefois,   la  
restauration écologique, comprenant celle des savanes colonisées par les plantes ligneuses, est 
également  un  domaine  ayant  du  potentiel  dans  l’atténuation  future  des  impacts  du  phénomène  
(Suding, 2011). 
En  conclusion,  le  choix  d’investir  ou  non  dans  la  restauration  écologique  d’une  savane  donnée  
dépendrait plutôt des priorités et des valeurs de la société dans la gestion de son territoire 
(Clewell & Aronson, 2005; Sharp et al., 2012),   ainsi   que   par   l’analyse   des   bénéfices  
potentiels de la restauration par rapport à ses coûts, en fonction du degré de dégradation de 
l’écosystème  et  des  ressources  financières  et  humaines  disponibles  (Bucher  &  Huszar,  1999;;  
Suding et al., 2004). Le processus de décision associé à cette problématique bénéficierait 
grandement   d’être   éclairé   par   l’utilisation   de   certains   outils,   comme   l’aide   à   la   décision  
multicritère, qui est introduite dans la prochaine section. 
3.5 Le processus de prise de décision dans le cadre de la restauration  
Ce  sont  les  sociétés,  à  l’échelle  locale,  régionale  et  globale,  qui  ont  la  responsabilité  d’évaluer  
de quelle façon elles devront réagir face aux changements reliés à la colonisation ligneuse des 
savanes – soit  en  s’adaptant,  soit  en  intervenant  – en  fonction  de  l’analyse  des  bénéfices  et  des  
coûts potentiels et des valeurs sociales et culturelles, via un processus de décision transparent 
et démocratique (Sharp et al., 2012). Les intérêts de toutes les parties prenantes devraient être 
représentés lors du processus de prise de décision, qui devrait être axé sur la participation 
locale et une collaboration forte entre les différents acteurs, comme le gouvernement, les 
agences de gestion, les organisations scientifiques, les propriétaires, les sources de 
financement et les populations locales (Bestelmeyer & Briske, 2012; Cortina et al., 2011; 
Fitzsimons et al., 2012; Kiker et al., 2005). 
Le processus de prise de décision sous-jacent  à  la  restauration  écologique  s’imbrique  dans  un  
système socio-économique, culturel et écologique complexe, avec une multitude de parties 
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prenantes  ayant  des  intérêts  et  des  valeurs  divergents.  Afin  d’évaluer  les  différentes  solutions  
face  à  une  problématique  donnée  d’une  manière  relativement  objective  et  sur  la  base  du  plus  
grand  consensus  possible,  plusieurs  outils  d’aide  à  la  prise  de  décision ont été développés au 
cours des dernières décennies (Huang et al.,   2011).   Depuis   1990,   l’aide   à   la   décision  
multicritère est un outil de plus en plus utilisé pour la prise de décision dans le domaine de 
l’environnement  (Huang  et al., 2011).  
Il  s’agit  d’un outil qui semble avoir un grand potentiel pour la prise de décision relative à la 
colonisation   ligneuse   des   savanes.   Il   est  multidisciplinaire   et   permet   d’intégrer   les   facteurs  
environnementaux,  technologiques,  économiques,  sociaux  et  politiques  dans  l’évaluation des 
possibilités (Kiker et al.,  2005).  Il  permet  l’intégration  de  multiples  objectifs  et  des  intérêts  de  
plusieurs parties prenantes (Convertino et al., 2013b; Convertino & Valverde, 2013; Kiker et 
al., 2005; Mendoza & Martins, 2006) en fonction de  leurs  valeurs  et  de  leurs   intérêts.  C’est  
également   un   outil   utile   dans   le   cadre   de   projets   ayant   une   stratégie   adaptative   puisqu’il  
permet de réévaluer constamment la problématique et de réajuster les actions entreprises 
(Convertino et al., 2013; Convertino   &   Valverde,   2013).   Enfin,   l’aide   à   la   décision  
multicritère permet de prendre des décisions justifiables, explicables et transparentes 
(Convertino et al., 2013b; Convertino & Valverde, 2013; Mendoza & Martins, 2006). 
Toutefois, il faut noter que cet outil peut demander un investissement plus élevé en temps et 
en argent que des méthodes de prise de décision plus simples (Convertino et al., 2013b).  
L’aide  à  la  décision  multicritère  propose  une  démarche  comportant  plusieurs  étapes.  D’abord,  
les parties prenantes,  ainsi  que  leur  intérêt  et  leur  pouvoir  d’influence,  doivent  être identifiés 
et considérés dans le processus de décision (Neste & Karjalainen, 2013). Ensuite, les 
différentes options de décision face à la problématique de la colonisation ligneuse des savanes 
doivent être identifiées, tout comme les objectifs visés par les parties prenantes. Afin 
d’évaluer   la   performance   de   chaque   option   de   décision   à   atteindre   potentiellement   les  
objectifs du projet, des critères mesurables doivent être sélectionnés (McKay et al., 2012). La 
sélection de ces critères est une étape cruciale et doit couvrir les aspects environnementaux, 
culturels  et  socioéconomiques  afin  d’évaluer  les  effets  du  projet  sur  l’ensemble  du  système  à  
l’intérieur  duquel  il  se  déroule (Convertino et al., 2013a). La sélection optimale de critères et 
sous-critères peut dépendre de plusieurs facteurs comme les objectifs du projet, la faisabilité 
technique,   l’efficacité  des  indicateurs  et   les  préférences  des  parties  prenantes  (Convertino  et 
al., 2013a). Les sous-critères, qui constituent en fait des indicateurs, doivent être facilement 
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mesurables,   adaptés   aux   objectifs   à   atteindre   et   à   l’échelle   du   suivi,   et   peu   nombreux   – 
idéalement entre 6 et 20 – afin   de   faire   un   suivi   efficace   permettant   d’ajuster le projet au 
besoin (Communities and local government, 2009 ; Convertino et al., 2013b). 
Actuellement,   lorsqu’un  suivi  est  réalisé  suite  aux  efforts  de  restauration,   les  objectifs  et   les  
indicateurs   changent   généralement   d’un   projet   à   l’autre,   ce   qui rend difficile les synthèses 
du succès des projets selon une base commune. Pour cette raison, une base préliminaire de 
critères  a  été  sélectionnée  dans  le  cadre  de  cet  essai  afin  d’orienter  la  prise  de  décision  dans  de  
futurs projets de restauration des savanes. Ces critères ont été sélectionnés de manière à 
représenter   les   aspects   écologiques,   sociaux,   culturels   et   économiques   d’un   projet   adapté   à  
une échelle spatiale locale. Les sous-critères environnementaux prennent en compte des 
enjeux globaux – comme les changements climatiques – et locaux –  comme la productivité 
de  l’écosystème  et  la  conservation  de  la  biodiversité  –. Les autres sous-critères sont inspirés 
des   objectifs   de   l’Agenda   21,   comme   la   protection   de   l’atmosphère,   la   conservation   de   la  
biodiversité,  la  lutte  contre  la  pauvreté,  la  promotion  de  l’agriculture  et  d’un  développement  
rural durable, la reconnaissance et le renforcement du rôle des populations et communautés 
indigènes,   le   financement   et   l’évaluation  des   coûts   (UN,  2005).  Ces   critères pourraient être 
utilisés comme base, tandis que des critères supplémentaires et adaptés aux besoins 
spécifiques de chaque projet pourraient compléter cette grille.  
Tableau 3.1 Critères proposés pour évaluer les projets de restauration des savanes. 
Critères Sous-Critères Indicateurs 
Environnement 
Séquestration du carbone Nb de tonnes de carbone stockés par hectare 
Productivité Nb de kg de biomasse sèche par hectare 
Biodiversité 
Richesse spécifique 
Nombre d’espèces à statut 
Social Sécurité alimentaire Abondance des espèces chassées 
Économique 
Élevage Nb de kg de viande produits par hectare 
Foresterie, production de 
charbon de bois, etc. Biomasse de bois par hectare 
Culturel Conservation des tradi-tions 
Proportion de la population pratiquant la tradi-
tion du brûlis, de la chasse, etc. 
Financier Coûts $ 
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La performance de chaque option est évaluée, pour chaque critère, par un poids et un 
pointage. Le pointage correspond à la performance de chaque option pour un critère en 
particulier (Communities and local government, 2009). Par exemple, la biodiversité peut être 
mesurée   en   nombre   d’espèces,   les   coûts,   en   dollars,   et   la   production   de   fourrage,   en  
kilogrammes de matière sèche par hectare. Lorsque les données de ces informations sont 
manquantes, le pointage peut être estimé approximativement par un expert (Communities and 
local government, 2009). Les pointages que les différentes options obtiennent pour chacun 
des critères sont habituellement convertis sur une échelle de 1 à 100, afin de calibrer les 
différentes unités de mesure associées aux multiples critères sur la même échelle 
(Communities and local government, 2009). Pour chacun des critères, un poids est attribué 
par   le  ou   les  preneurs  de  décision,  afin  de  hiérarchiser   l’importance  des  critères les uns par 
rapport aux autres (Communities and local government, 2009). Ensuite, les différentes options 
peuvent   être   évaluées   par   la   réalisation   d’une   matrice   de   performance.   Cette   dernière   est  
constituée de lignes, qui correspondent aux options de décision considérées, et de colonnes, 
qui correspondent à des critères de performance (Communities and local government, 2009). 
Dans chaque case de la matrice, le pointage de performance des options pour chaque critère 
est inscrit (Communities and local government, 2009). 
La  comparaison  de  la  performance  de  chacune  des  options  pour  l’ensemble  des  critères  peut  
être effectuée de plusieurs manières. La somme modérée constitue une des approches les plus 
simples et les plus courantes (Communities and local government, 2009). Dans cette méthode, 
la performance de chaque option (i) pour un critère en particulier (j) sera obtenue par la 
multiplication du pointage (sij) avec le poids (wj) de ce critère. La performance de chaque 
option pour l'ensemble des critères (Si) est calculée comme la somme totale de tous les 
résultats : 
Si = w1si1 +  w2si2 + ... + wnsin=  ∑wisij 
L’option   ayant   la   meilleure   performance   pour   l’ensemble   des   critères   sélectionnés   devrait  
alors être favorisée sur les autres options. 
Pour conclure ce chapitre, on a vu que les efforts de restauration dans les milieux ouverts à 
l’échelle globale n’ont   pas,   jusqu’à   présent,   réussi   à   atteindre   l’objectif   de   réduire   la  
couverture des arbres et arbustes à long terme. Toutefois, la restauration écologique des 
savanes peut aussi être utilisée afin de contrôler la progression de la colonisation ligneuse et 
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atténuer ses impacts. Cependant, la décision à savoir si on devrait investir et intervenir dans le 
processus   de   la   colonisation   ligneuse   des   savanes   revient   à   l’ensemble   des   acteurs   de   la  
société  concernés  par  le  phénomène.  L’aide  à  la  décision  multicritère peut alors constituer un 
précieux outil afin de guider une prise de décision transparente et démocratique adaptée aux 
valeurs, aux besoins et aux conditions environnementales locales et globales. Dans le 
prochain chapitre, cet outil sera appliqué à une  étude  de  cas  afin  d’éclairer  les  enjeux  reliés  à  
la problématique de la colonisation ligneuse des savanes du Chaco semi-aride sud-américain 
et les perspectives de la restauration écologique dans ces écosystèmes. 
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Chapitre 4 
Étude de cas : la colonisation ligneuse des savanes semi-arides du Chaco 
paraguayen  
 
Ce chapitre explore les causes et les conséquences de la colonisation ligneuse des savanes 
dans le biome du Gran Chaco sud-américain et, plus spécifiquement, dans les savanes semi-
arides du territoire ancestral des Guarani Ñandeva du département de Boquerón au Paraguay. 
Un  outil  d’aide  à   la  décision  multicritère   est  utilisé  afin  de   fournir  une  base   théorique  à  de  
futurs processus de prise de décision concernant la restauration écologique face à la 
colonisation ligneuse dans ces écosystèmes. Enfin, des pistes de solutions et des 
recommandations visant à répondre aux enjeux liés à la colonisation ligneuse des savanes de 
cette région sont énoncées.  
4.1  Le biome du Chaco 
Le biome du Chaco est un biome subtropical  d’une  très  grande  superficie : il couvre près de 
1 200 000 km2, répartis principalement en Argentine et au Paraguay, mais également en 
Bolivie et au Brésil (Bucher & Huszar, 1999; Naumann, 2006). Le climat du biome est semi-
aride et marqué par de grands contrastes entre les saisons : la température moyenne mensuelle 
peut  varier  entre  0°C  l’hiver et 40°C  l’été  (Bellefontaine  et al., 1997; Bucher & Huszar, 1999; 
Werneck, 2011). La saison sèche est d'une durée de quatre à sept mois (Bucher & Huszar, 
1999). Les pluies, ayant un taux annuel variant entre 400 et 800 mm, sont très irrégulières 
(Bellefontaine et al., 1997; CDC, 2003; Riveros, s.d.; Werneck, 2011). Les vents peuvent 
atteindre 60 à 70 km/h (CDC, 2003; Kunst, 2011). Les sols sont généralement de texture 
grossière, souvent sablonneuse, et sont relativement riches en phosphore (Abril & Bucher, 
1999).   La   grande   abondance   d’habitats   fournie   par   le   Chaco   se   traduit   par   une   riche  
biodiversité  et  un  nombre  élevé  d’espèces  endémiques  (Bucher  &  Huszar,  1999; CDC, 2003; 
Naumann, 2006; Werneck, 2011). On y retrouve également plusieurs espèces en déclin, 
comme le guanaco (Lama guanicoe) et le nandou (Rhea americana) (CDC, 2003; SEAM, 
2003). 
La  végétation  originelle  du  Chaco  est  constituée  d’une  mosaïque  de  végétation xérophyte et 
semi-caduque composée de forêts sèches,   de   savanes   sèches   ou   inondables   et   d’arbustaies  
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(Abril & Bucher, 1999; Cabral et al., 2003; Kunst et al., 2012b; Naumann, 2006; Torrella & 
Adámoli, 2005). La végétation possède donc des adaptations  à  l’aridité,  comme  la  présence  de  
feuilles  de  petite  taille  et  d’épines  (Kunst  et al., 2012). La forêt sèche est caractérisée par une 
strate supérieure de plus de 20 mètres dominée par Schinopsis quebracho-colorado et 
Aspidosperma quebracho-blanco (Kunst et al., 2012b; Torrella & Adámoli, 2005). Les 
savanes sèches se caractérisent par une strate herbacée dominante et composée principalement 
de graminées, comme Elionorus sp., et de plantes ligneuses dispersées (SEAM, 2003).  
Cette mosaïque de végétation était historiquement maintenue par le feu, allumé par les 
autochtones ou par la foudre (Bucher & Huszar, 1999; Kunst, 2011; Riveros, s.d.; Torrella et 
al., 2013). Au cours du dernier siècle, la majorité des savanes de la région du Chaco étaient 
maintenus par   des   feux   d’une   intensité   moyenne   à   élevée   et   d’une   fréquence   élevée:  
l’intervalle   moyen   entre   deux   feux   étant   approximativement   de   3   à   3,5   ans   (Bravo   et al., 
2010; Kunst et al., 2003). En effet, le climat semi-aride et la durée de la saison sèche sont 
propices  à   la  croissance  et  à   l’assèchement  d’une  couche   importante  d’herbacées  servant  de  
combustible (Bravo et al.,   2010).  Ainsi,   à   l’instar   des   savanes   à   l’échelle  mondiale   (Bond,  
2008), une occurrence élevée du feu dans le Chaco contribue au maintien de la dominance de 
la strate herbacée des savanes, par un effet positif sur le recrutement des herbacées et un effet 
négatif  sur  l’émergence  et  le  recrutement  des  plantes  ligneuses  (Casillo  et al., 2012).  
Plusieurs menaces, principalement liées aux changements  d’utilisation  de  la  terre,  pèsent  sur  
les écosystèmes du biome du Chaco (Kunst et al., 2012) et se traduisent par des changements 
dans le paysage (Bucher & Huszar, 1999). En effet, on assiste à une déforestation importante 
des forêts du biome facilitée par une application libérale et permissive du cadre légal et qui 
enregistre  un  des  taux  les  plus  rapides  d’Amérique  latine  (PNUD,  2014;;  Torrella  et al., 2013). 
La  déforestation  transforme  les  forêts  matures  en  forêts  secondaires  dégradées  pourvues  d’un  
sous-bois fermé et épineux (Kunst et al.,  2012b;;  Torrella  &  Adámoli,  2005).  D’un  autre  côté,  
les savanes du Chaco sont rapidement colonisées par les arbustes (Abril & Bucher, 1999; 
Cabral et al., 2003; Riveros, s.d.). Les principaux genres impliqués dans la colonisation 
ligneuse des savanes sont Prosopis, Acacia et Schinus (Cabral et al., 2003; Kunst et al., 
2012a) 
À  l’instar  du  phénomène  à   l’échelle  globale,   la  colonisation   ligneuse  des   savanes  du  Chaco  
serait   causée   par   l’élevage extensif,   l’exclusion   du   feu et les effets des changements 
climatiques.   En   effet,   le   début   du   phénomène   dans   le   biome   coïncide   avec   l’expansion   de  
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l’élevage   bovin   extensif,   dont   la   pratique   depuis   près   de   500   ans   s’est   intensifiée   il   y   a  
approximativement 150 ans (Bucher & Husznar, 1999; Casillo et al., 2012; Kunst, 2011; 
Riveros,  s.d.;;  Torrella  &  Adámoli,  2005).  Or,  les  espèces  d’herbacées  natives  des  savanes  du  
Chaco sont généralement inadaptées au broutage, à cause de la quasi absence des grands 
herbivores  sauvages  suite  à  l’extinction de la grande faune sud-américaine lors du Pléistocène 
(Bucher & Huszar, 1999). Le retrait des graminées par le surpâturage, ainsi que la réduction 
de  l’utilisation  du  brûlis  par  les  indigènes,  auraient  pratiquement  supprimé  les  feux  d’origine  
naturelle   ou   anthropique   des   savanes   du   Chaco,   permettant   également   l’établissement   des  
plantes ligneuses (Cabral et al., 2003; Kunst et al., 2012a; McAlpine et al., 2009; Riveros, 
s.d.; Torrella et al., 2013). Une augmentation du taux de précipitations, ainsi qu’une  
augmentation  de  la  concentration  des  précipitations  lors  d’événements  intenses  dans  le  Gran  
Chaco, qui sont attribuées aux déforestations massives et aux changements climatiques, 
pourraient également être une des causes secondaires de la colonisation ligneuse des savanes 
(Kunst et al., 2012a; Naumann, 2006).  
La végétation du Chaco, originellement constituée de mosaïques, est donc en train de 
s’homogénéiser   et   de   se   transformer   en   arbustaies   denses,   non   productives   et   pauvres   en  
biodiversité (Bucher &  Huszar,  1999).  Or,   l’économie  de   la  plupart  des  habitants  du  Chaco  
s’appuie   sur   des   activités   de   subsistance   principalement   basée   sur   l’exploitation   des  
ressources  naturelles,  comme  la  chasse  et  la  cueillette,  l’élevage  ou  la  production  de  bois  et  de  
charbon de bois (Bucher & Huszar, 1999; Torrella & Adámoli, 2005). Par exemple, la 
colonisation ligneuse des savanes est considérée comme une menace majeure à la production 
bovine, qui constitue une des sources de revenus les plus importantes de la région, sans 
compter la perte des autres services écosystémiques associés aux savanes, comme le maintien 
d’une   importante   biomasse   de   grands   herbivores   sur   laquelle   repose   la   sécurité   alimentaire  
des communauté autochtones (Cabral et al., 2003; Naumann, 2006). La perte du couvert des 
herbacées   rend   le   sol   propice   à   l’érosion   éolienne   et   hydrique   (Torrella  &  Adámoli,   2005).  
Ainsi, la diminution croissante de la productivité des écosystèmes du Chaco a mené à la 
paupérisation de ses habitants, provoquant que la densité de population humaine déjà très 
faible   du   Chaco   soit   en   constante   diminution   à   cause   de   l’exode   rural   (Bucher   &   Huszar,  
1999; Myers et al., 2002). La transformation des écosystèmes et la dégradation des ressources 
naturelles du Chaco ont ainsi des impacts socioéconomiques importants pour les populations 
locales,  qui  reçoivent  très  peu  de  soutien  politique  et  économique,  que  ce  soit  de  l’Argentine,  
du Paraguay ou de la Bolivie (Bucher & Huszar, 1999). Toutefois, malgré ces problèmes, la 
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dégradation des écosystèmes   du   Chaco   s’accélère   et   s’étend   en   superficie,   avec   l’avancée  
rapide   de   la   frontière   agricole,   indiquant   que   des   changements   de   pratiques   s’imposent  
(Bucher & Huszar, 1999).  
4.2 Causes et conséquences de la colonisation ligneuse des savanes sur le territoire 
ancestral Guarani Ñandeva du Chaco paraguayen 
Dans  l’éco-région semi-aride du Chaco boréal, dans le département de Boquerón au Paraguay, 
les communautés autochtones Guarani Ñandeva racontent que leur territoire ancestral était 
autrefois principalement recouvert de savanes (Demers-Lemay, 2013). Les savanes de la 
région sont semi-arides;;  l’aridité  est  probablement  l’un  des  principaux  obstacles  contrôlant  la  
germination des espèces ligneuses. Toutefois, comme Joubert et al. (2012) ont observé en 
Afrique, le feu peut jouer un rôle important dans le contrôle des arbres et arbustes des savanes 
arides   s’il   est   appliqué   lors   d’une   courte   fenêtre   temporelle.   Il   semble   que,   à   l’instar   de  
l’ensemble  du  biome,  le  feu  ait  joué  un  rôle  important  dans  l’équilibre entre plantes ligneuses 
et herbacées dans le Chaco semi-aride  et  que  l’utilisation  traditionnelle  du  feu  était  autrefois  
suffisante pour maintenir ces écosystèmes ouverts (Riveros, s.d.; Torrella et al., 2013). 
Les Ñandeva ont une culture étroitement liée aux écosystèmes ouverts. Les savanes sont 
préférées   aux   écosystèmes   forestiers   puisqu’elles   ont   une   capacité   de   fourrage   élevée  
permettant   de   supporter   les   grandes   populations   d’herbivores   liés   à   ces  milieux   et   qui   font  
l’objet   de   chasse   de   subsistance   par   l’ethnie,   comme   le   guanaco,   le   nandou   et   le   pécari   à  
lèvres blanches (Tayassu pecari). Selon les Ñandeva, la conservation des savanes par 
l’utilisation  traditionnelle  du  feu  leur  permettait  également  d’obtenir  des  fruits  et  des  plantes  
plus variés et plus abondants composant une partie importante de leur alimentation, comme 
un type de patate sylvestre (Synandrospadix vermitoxicus).  D’ailleurs,  selon  les  membres  de  
ces   communautés,   les   savanes   et   le   brûlis   permettaient   autrefois   d’assurer   une   certaine  
sécurité alimentaire (Demers-Lemay, 2013). 
Toutefois, la colonisation ligneuse affecte les savanes du territoire ancestral de ces 
autochtones, qui observent le phénomène depuis plusieurs années (Martin, 2012; Skjerping, 
2011). Cela crée une augmentation en superficie des arbustaies, qui constituent des milieux 
appauvris en termes de ressources alimentaires pour les communautés locales et pour la faune, 
et se traduit dans la précarité des ressources alimentaires observée dans la communauté 
(Demers-Lemay, 2013). 
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Plus précisément, les savanes du territoire ancestral des Ñandeva sont progressivement 
colonisées par deux espèces ligneuses, Acacia aroma Gill. Ex. Hook. & Am et Prosopis 
kuntzei Harms, des espèces endémiques du Chaco (Kunst et al., 2000). Le bétail a 
probablement été un important agent de dispersion des espèces colonisatrices puisque les 
graines des genres Prosopis et Acacia germent rapidement suite au passage dans le système 
digestif du bétail et ont un taux de croissance très rapide (ISSG, 2010; Kunst et al., 2000; 
Pasiecznik, 2012). En effet, l'élevage extensif de bétail a été pratiqué sur la majorité du 
territoire entre les années 1930 et 1990 (Demers-Lemay, 2013). Cette pratique coïncide 
également avec la suppression généralisée du feu sur le territoire : les Ñandeva témoignent 
que   les   éleveurs   leur   interdisaient   la   pratique   du   brûlis,   qu’ils   jugeaient   néfaste   (Demers-
Lemay, 2013). Finalement, les conditions climatiques se sont également modifiées dans la 
région au cours des dernières décennies (Skjerping, 2011). En effet, les Guarani Ñandeva 
observent une diminution progressive de la quantité des précipitations et une augmentation de 
la  fréquence  des  sécheresses  depuis  une  vingtaine  d’années  (Demers-Lemay, 2013; Skjerping, 
2011), contrairement à la tendance  inverse  observée  dans  l’ensemble  du  biome  (Bravo  et al., 
2010). Comme il a été exposé au chapitre 2, une baisse du taux de précipitations diminue 
théoriquement le taux de germination des espèces ligneuses dans les savanes arides (Sankaran 
et al., 2004). Toutefois, Casillo et al. (2012) ont déterminé que, dans des savanes semi-arides 
du  Chaco  ayant  un   taux  de  précipitations  annuel  moyen  d’approximativement  600  mm,  une  
augmentation   de   la   disponibilité   en   eau   avait   un   effet   négatif   sur   l’émergence   et   le  
recrutement  des  espèces  ligneuses,  tout  en  augmentant  l’émergence  des  herbacées.  Toutefois,  
les deux espèces colonisatrices ont une tolérance élevée aux conditions de sécheresse (Kunst 
et al., 2000; Pasiecznik, 2012).  
Suite à une longue période d’interdiction, quelques hommes de la communauté de Pykasu ont 
repris la pratique du brûlis dans les savanes situées à proximité du village. On a déjà 
mentionné que l'utilisation du feu devient théoriquement difficile dans les endroits ayant une 
couverture arbustive de plus de 15%, laquelle peut réduire la connectivité du combustible et 
freiner la propagation du feu (Parr et al., 2012); Demers-Lemay (2013) rapporte que la 
couverture arbustive moyenne variait entre 15 et 25% dans les sites de savanes situées à 
proximité du village de Pykasu 2 à 10 ans après le passage du feu. De surcroît, lorsque le feu 
se propage, il provoque rarement la mortalité des plants des deux espèces colonisatrices dans 
la région, qui sont tolérantes au feu et repoussent rapidement depuis leurs racines (Kunst et 
al., 2000; Pasiecznik, 2012). Par ailleurs, à Pykasu, les herbacées, qui constituent le 
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combustible pour la propagation du feu, présentaient une couverture inférieure à 10% sur tous 
les sites, quoique ce résultat ait probablement été influencé par les conditions anormales de 
sécheresse prévalant   lors   de   l’inventaire   (Demers-Lemay, 2013). De plus, la très faible 
abondance apparente de combustibles peut diminuer l'intensité du feu requise pour provoquer 
la mortalité des jeunes plantes ligneuses (Torrella & Adámoli, 2005). Ce résultat confirme les 
affirmations des hommes du village, qui disent que brûler devient difficile car les herbacées 
ne poussent plus (Demers-Lemay, 2013). 
4.3 Processus de prise de décision 
Les enjeux associés à la colonisation des savanes du Chaco semi-aride paraguayen du 
territoire Ñandeva sont multiples, et les défis pour inverser les tendances, tout autant. Quelles 
devraient être les stratégies de gestion du processus de colonisation des savanes de cette 
région? Afin d’analyser  les  options  face  à  cette  problématique,  les  différentes  étapes  de  l'aide  
à la décision multicritère suggérées au chapitre 3 sont appliquées dans les prochaines sections 
comme étude du cas du territoire Ñandeva. 
4.3.1 Parties prenantes 
Plusieurs parties prenantes sont impliquées ou affectées par la problématique de la 
colonisation ligneuse des savanes dans le Chaco semi-aride paraguayen. Les premiers affectés 
sont probablement les communautés Guarani Ñandeva de Pykasu, Siracua et Ñu Guasu, dont 
la culture et la sécurité alimentaire sont étroitement liées aux services des écosystèmes. Les 
intérêts des Guarani touchent principalement l'amélioration des conditions économiques et de 
la sécurité alimentaire de leurs communautés, l'augmentation de leur pouvoir  d’influence  dans  
la gestion du territoire et la protection du milieu naturel dont ils dépendent directement 
(Victor   Pereira,   technicien   d’Alter  Vida,   comm. pers.). Actuellement, les Guarani Ñandeva 
sont relativement marginalisés du processus de prise  de  décision  concernant  l’usage  du  sol  sur  
leur territoire ancestral revendiqué, leur pouvoir de décision étant limité à leur territoire légal, 
quelques 55 900 hectares. 
La SEAM (Secretaría del Ambiente) pourrait jouer un rôle important dans les efforts 
d'intervention visant à restaurer les savanes du Chaco semi-aride. La SEAM est responsable 
de la « formulation   de   politiques,   de   coordination,   de   supervision,   d’exécution   des   actions  
environnementales, des plans et des programmes et des projets du plan national du 
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développement relatif à la préservation, la conservation et la gestion des ressources 
naturelles » (SEAM, 2014). Dans la zone d'étude, la SEAM est responsable de la création et 
de la gestion des parcs nationaux Médanos del Chaco et Teniente Agripino Enciso (SEAM, 
2003). Parmi les objectifs du plan de gestion du parc national Médanos del Chaco, on 
retrouve des efforts de conservation de certains écosystèmes en péril, comme la savane 
xérophyte subdésertique, et des espèces lui étant associées : le guanaco et l'arachide sylvestre 
(Arachis batizocoi). Les intérêts de la SEAM portent tout d'abord sur la conservation de ces 
éléments, par des activités d'inventaire, de surveillance, de sensibilisation, de recherche, de 
protection et de restauration. Toutefois, selon ses documents officiels, la SEAM aurait 
également une approche visant à l'amélioration des conditions de vie des communautés, tout 
comme la survie de leurs traditions culturelles (SEAM, 2003). Par exemple, le plan de gestion 
du parc national Médanos del Chaco prévoit un programme de gestion des ressources 
culturelles, incluant la survie des pratiques traditionnelles liées à l'utilisation des ressources 
naturelles, ainsi qu'un programme visant le renforcement des communautés locales à l'auto-
gestion, incluant des projets contribuant à la sécurité alimentaire (SEAM, 2003). 
Le pouvoir de décision de la SEAM est élevé : il s'agit également d'un ministère ayant accès à 
d'importantes sources de financement. À titre d'exemple, le budget disponible pour le 
développement des différents programmes et activités du parc national Médanos del Chaco au 
cours des 5 premières années d'opération se chiffrait à 2 281 000 $US; un montant de 
75 000 $US de ce montant était attribué aux projets de restauration pendant la même période 
(SEAM, 2003). La SEAM a également joué un rôle important dans la création du comité de 
gestion de la Réserve de la biosphère du Chaco en 2005, quoique ce comité soit dépourvu de 
dirigeants pour des problèmes politiques (SEAM, 2009). Ainsi, La SEAM, par ses intérêts et 
son pouvoir d'action, constitue un acteur important dans la prise de décision face à la 
problématique de la colonisation ligneuse des savanes.  
Le gouvernement fédéral paraguayen peut par ailleurs jouer un certain rôle dans la prise de 
décision concernant la colonisation ligneuse des savanes. En effet, il est théoriquement 
intéressé à la lutte contre la pauvreté, la valorisation des populations autochtones et la 
conservation de l'environnement (CELAC, 2014). Il a également de forts intérêts dans le 
développement  économique  et  agricole  du  Chaco  (Pérez  &  Sili,  2007).  En  effet,  l’agriculture,  
basée   principalement   sur   l’élevage   bovin   et   la   culture   du   soya,   constitue   l’axe   central   du  
développement économique du Paraguay (Pérez & Sili, 2007). Toutefois, une faible portion 
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d’agriculteurs  commerciaux  sont  favorisés  par  les  politiques  nationales  dans  l’occupation  des  
terres – en 2009, moins de 20% de ces derniers possédaient plus de 86% des terres agricoles 
du pays – engendrant une forte polarisation des richesses au sein de la population rurale, 
maintenant   un   fort   niveau   de   pauvreté   et   d’exode   rural   (Pérez  &  Sili,   2007).  Au   cours   des  
dernières   années,   l’économie  paraguayenne   s’est   concentrée  vers   la  production  de  quelques  
produits   d’exportation, principalement la viande bovine et le soya (Pérez & Sili, 2007; 
PNUD, 2014). Ainsi, les intérêts réels du gouvernement fédéral actuel devraient aller de pair 
avec les intérêts des éleveurs :   c’est-à-dire de restaurer les savanes afin de conserver la 
productivité  de  l’élevage.  Le  gouvernement  fédéral,  à  l'instar  de  la  SEAM,  pourrait  instaurer  
un cadre législatif et constituer une source importante de financement pour des projets de 
restauration. 
Enfin, les éleveurs de la région constituent une autre partie prenante concernée par la 
problématique. En effet, à cause de la vente accélérée de terres à bas prix, les éleveurs 
constituent une partie de la population locale en pleine croissance. Par exemple, entre 2005 et 
2010,  la  quantité  d’éleveurs  du  Chaco  paraguayen a augmenté de 11% tandis que la taille du 
cheptel  du  pays  s’agrandissait  de  près  de  30%  (Montes  Narbondo,  2010).  Leurs  intérêts  face  à  
la   problématique   devraient   porter   surtout   sur   la   conservation   et   l’augmentation   de   la  
productivité économique de l’élevage  par,  entre  autres,  le  maintien  de  la  quantité  de  fourrage  
et de l'accessibilité des savanes pour le bétail.  
4.3.2 Options analysées 
Plusieurs  options  de  décision  existent  afin  d’intervenir  ou  de  s’adapter  face  à  la  problématique  
de la colonisation ligneuse des savanes du territoire ancestral des Guarani Ñandeva. Une 
attitude passive permettrait de laisser libre cours à la succession naturelle de la végétation de 
la région, laquelle pourrait aussi contribuer au puits de carbone mondial tout en orientant les 
sommes   requises   par   la   restauration   vers   d’autres   activités.  D’un   autre   côté,   la   restauration  
écologique des savanes du Chaco pourrait éventuellement permettre la conservation 
d’écosystèmes   ouverts   qui,   bien   que   distincts   de   leur   référence   historique, pourraient 
maintenir les espèces fauniques et végétales charismatiques ou utilisées pour la chasse ou la 
cueillette, tout en permettant de conserver la valeur culturelle et spirituelle de ces paysages 
pour les Guarani Ñandeva. Les techniques qui pourraient être utilisées consistent en une 
intensification   de   l’utilisation   traditionnelle   du   feu,   la   suppression   du   broutage   par   les  
animaux  domestiques  et  la  coupe  associée  à  l’agroforesterie. 
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L’utilisation   traditionnelle  du  brûlis   est  un  outil   intéressant pour la restauration des savanes 
d’origine   culturelle   (Clewell   &   Aronson,   2005),   comme   celles   de   l’aire   d’étude.   Cette  
méthode peut ainsi être la plus réaliste. En effet, le feu peut couvrir de grandes superficies et 
fait partie des traditions des Guarani :   il   s’agit   donc   de   l'option   la   plus   économique   à   long  
terme. L'utilisation traditionnelle du brûlis pourrait ainsi être une option intéressante dans les 
savanes ayant conservé une structure ouverte permettant de contrôler la colonisation ligneuse 
tout en valorisant les connaissances écologiques locales. Selon la population locale, certaines 
savanes  dans   les  zones  de  Mister  Long  et  d’Ygarai  conservent  encore  une  faible  couverture  
arbustive. Toutefois, ces zones sont situées à l'extérieur de leur territoire légal, où ils n'ont pas 
la permission de brûler. De plus, la logistique associée au déplacement dans ces endroits 
éloignés des communautés Ñandeva avec le manque de moyens de transport peut limiter 
l'utilisation du feu. Enfin, les risques de l'utilisation du feu sont plus élevés dans la zone 
d'Ygarai à cause de la présence d'une base militaire et de quelques fermes d'élevage. Ainsi, 
l'utilisation traditionnelle du brûlis pourrait être une technique intéressante dans ces endroits 
ayant une canopée ouverte, à la condition de faire l'inventaire du territoire afin de localiser les 
savanes pouvant être brûlées, de libérer des permis et des fonds permettant une plus grande 
mobilité des Guarani et la construction de pares feux lorsque nécessaires. Le brûlis devrait 
idéalement être utilisé une fois aux 3 ou 4 ans, lors de la période de reproduction des espèces 
ligneuses  responsables  de  la  colonisation  (Kunst,  2011).  Toutefois,  la  fréquence  et  l’intensité  
du feu, tout comme la superficie des aires brûlées, devraient pouvoir  s’adapter  au  fil  du  temps  
selon les changements environnementaux rapides qui auront lieu dans le futur.  
D’un  autre  côté,  la  conservation  des  plantes  matures  dans  le  paysage  permettrait  de  maintenir  
la compétition entre les arbres dans les savanes et de limiter l'établissement des jeunes plants , 
tandis que la coupe des jeunes plantes ligneuses et l'élagage des plantes matures pourraient 
aussi permettre de diminuer la densité des plantes ligneuses (ISSG, 2010; Pasiecznik, 2012). 
Ces techniques pourraient convertir les savanes colonisées en systèmes agroforestiers 
productifs (Pasiecznik, 2012). Les plus gros arbres conservés devraient être espacés entre 5 et 
10 mètres les uns des autres et élagués afin d'améliorer la qualité du bois (Pasiecznik, 2012). 
Les arbres et arbustes coupés devraient être retirés afin d'éviter un enrichissement accru du sol 
en nutriments (Pasiecznik, 2012). Les coûts associés à ces interventions pourraient 
éventuellement être récupérés par l'utilisation des arbres et arbustes coupés comme charbon 
de bois ou bois d'oeuvre (Pasiecznik, 2012). À titre d'exemple, l'espèce colonisatrice Prosopis 
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kuntzei possède un bois très dense, flexible, résistant et indiqué pour la construction de 
poteaux, de clôtures et d'arcs sportifs (Galera, 2000).  
L'élevage de bétail a certainement joué un rôle crucial dans la colonisation ligneuse des 
savanes du Chaco. Le petit cheptel du village de la communauté de Pykasu, composé 
d'approximativement 150 à 200 chèvres, une centaine de chevaux, et une vingtaine de vaches, 
contribue probablement à accélérer le phénomène dans la zone limitrophe à cette 
communauté. Autrement, l'avancée très rapide de la frontière agricole sur le territoire 
ancestral des guarani Ñandeva pourrait également accélérer la vitesse de la colonisation 
ligneuse des savanes dans toute la région (figure 4.1). Ainsi, à l'échelle locale comme 
régionale, de grandes superficies de savanes devraient être protégées du broutage par les 
animaux d'élevage. D'autres activités productives, comme la récolte de miel et la fabrication 
de charbon de bois, pourraient être favorisées par rapport à l'élevage afin de ralentir le 
phénomène de la colonisation ligneuse, autant à l'échelle locale que régionale. 
Figure 4.1 Avancée de la frontière agricole entre 2003 et 2013 près du territoire légal 
de Pykasu (limites en vert) et ancestral revendiqué (limites en bleu) par les Guarani 
Ñandeva 
Source : Orjikh (2013), p. 50. 
L'application d'herbicides serait une option beaucoup plus coûteuse que les autres options. De 
plus, à cause de la grande porosité du sol sablonneux de la région, des risques existent quant à 
la contamination de la réserve d'eau souterraine Yrenda, objet de conservation du parc 
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national Médanos del Chaco situé au sud du territoire ancestral des Guarani Ñandeva. Pour 
ces raisons, cette option ne semble pas désirable actuellement d'un point de vue économique 
ni écologique et est écartée de l'analyse.  
4.3.3 Sélection des critères 
De futurs projets de restauration des savanes dans le territoire ancestral des Guarani Ñandeva 
pourraient   s’inspirer   de   la   grille   de   critères   proposée   au   chapitre   3   pour   la   sélection   des  
critères.  D’autres   critères   pourraient   être   ajoutés   à   cette   liste,   selon   les   priorités   des   parties  
prenantes affectées par la problématique : soit les communautés autochtones, la SEAM, le 
gouvernement fédéral et les éleveurs locaux. Les critères devraient idéalement être 
sélectionnés  directement  par  les  parties  prenantes  lors  de  la  réalisation  d’une  série  d’ateliers,  
dont on discutera davantage dans les prochaines sections (Communities and local 
government, 2009). Si les réunions ne peuvent être réalisées, les critères peuvent également 
être sélectionnés de manière indirecte par un expert, en fonction des intérêts des parties 
prenantes. Ces intérêts  peuvent  être  identifiés  grâce  à  une  série  d’entrevues  avec  des  membres  
des communautés autochtones, de la SEAM, et du gouvernement fédéral. Afin de préciser 
l’information   obtenue   par   les   entrevues,   une   recherche   de   littérature   devrait   également   être  
effectuée  dans  les  rapports,  les  plans  d’action  ou  de  conservation,  les  sites  internet,  etc.  À  titre  
d’exemple,  le  plan  de  gestion  du  parc  national  Médanos  del  Chaco  propose  des  programmes  
et des activités ayant des objectifs similaires, comme la protection, la récupération et la 
restauration des aires naturelles dégradées, le renforcement de projets contribuant à la sécurité 
alimentaire,  la  survie  des  pratiques  traditionnelles  d’utilisation  des  ressources  naturelles,  et  le  
renforcement   de   l’autogestion   des communautés avec une perspective des genres (SEAM, 
2003). De la même façon, le président paraguayen actuel, Horacio Cartes, a annoncé sa 
volonté   de   respecter   les   objectifs   de   la   Communauté   d’États   latino-américains et caraïbes 
(CELAC) correspondant à la diminution de la pauvreté et des inégalités du pays (EFE, 2014). 
L’identification  des  intérêts  des  parties  prenantes  devrait  alors  permettre  de  faire  une  liste  de  
priorité des différents critères. Les critères pourraient également être sélectionnés en fonction 
des  objectifs  de  la  Réserve  de  la  biosphère  du  Chaco.  En  effet,  la  région  à  l’étude  fait  partie  de  
la Réserve de la biosphère transfrontalière du Chaco créée en 2005, dont la mission et les 
objectifs  sont  basés  sur  l’Agenda  21  (UN,  2005),  qui  constitue le plan d'action adopté lors de 
la conférence des Nations Unies sur l'environnement et le développement à Rio de Janeiro en 
1992 (UNESCO, 2014).  
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4.3.4 La réalisation de l’aide à la décision multicritère 
Comme  on  l’a  vu,  la  matrice  de  performance  est  un  outil  permettant  d’intégrer  les  différentes  
options considérées, les critères sélectionnés, ainsi que la performance (le pointage) de chaque 
option  pour  chacun  des  critères  et   le  poids  (l’importance)  de  chaque  critère  par   rapport  aux  
autres (Communities and local government, 2009). La précision du pointage dépend donc des 
informations disponibles sur la performance des options pour les différents critères, tandis que 
le poids varie fortement en fonction des intérêts des parties prenantes (Communities and local 
government,   2009).   L’attribution   du   poids   constitue   donc   une   des   parties   les   plus   sensibles  
puisqu’une  pondération  différente  des  mêmes  critères  peut  donner  des  résultats  complètement  
différents ; la réalisation de groupes de discussion peut alors fournir des poids correspondant 
plus  fidèlement  aux  intérêts  de  l’ensemble  des  parties  prenantes.  La  matrice  de  performance  
permet  d’identifier  l’option  la  plus  performante  en  fonction  des  critères  visés  et  de  faire  des  
choix judicieux quant à la gestion et la restauration du territoire. 
La  sélection  des  options,  des  critères,  ainsi  que  l’attribution  du  poids  pour  chacun  des  critères  
devrait idéalement être directement effectuée par des groupes de discussion composés des 
représentants  de  l’ensemble  des  parties  prenantes, par le biais de réunions dans lesquelles les 
différentes   étapes  de   l’aide   à   la  décision  multicritère   sont   réalisées   (Communities   and   local  
government,   2009).   Le   travail   en   groupe   possède   plusieurs   avantages.   En   effet,   l’aide   à   la  
décision multicritère   donne   de   meilleurs   résultats   lorsqu’elle   est   réalisée   en   groupes   de  
discussion; en effet, les groupes de discussion permettent une sélection des critères 
correspondant  aux  intérêts  réels  des  parties  prenantes  et  améliorent   l’évaluation  du  poids  de  
chaque   critère,   permettant   ainsi   d’évaluer   adéquatement   la   performance   de   chaque   option  
pour chacun des critères (Communities and local government, 2009). De plus, la participation 
des   parties   prenantes   à   l’ensemble   des   étapes   de   l’aide   à   la   décision   permet   d’inciter   au  
compromis,   d’augmenter   le   sentiment   d’appartenance   de   ces   dernières   au   projet   et   la  
compréhension des options sélectionnées, facilitant ainsi leur implantation (Communities and 
local government, 2009). Ces réunions devraient être guidées par un expert impartial, dont le 
rôle  consisterait  à  orienter  le  processus  de  l’aide  à  la  décision,  de  faciliter  les  relations  entre  
les  parties  prenantes,  de  s’assurer  que  tous  les  points  de  vue  soient  considérés  et  de  maintenir  
le focus sur le travail à effectuer (Communities and local government, 2009). Le recours à 
l’aide  d’un   logiciel  adapté  à   l’aide  à   la  décision  multicritère,  comme  par  exemple  HIVIEW,  
MACBETH ou VISA, facilite la prise de données et permet la visualisation des résultats 
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obtenus de façon immédiate (Communities and local government, 2009). Comme expliqué 
dans la section précédente, si les réunions ne peuvent être réalisées, les options, critères et 
poids peuvent être évalués par un expert, en fonction des intérêts des parties prenantes, 
déterminés   à   l’aide   d’entrevues   et   d’une   recherche   de   littérature   (Communities   and   local  
government, 2009). Finalement, le pointage (performance) de chacune des options pour 
chacun des critères devrait idéalement être basé sur des données quantitatives permettant 
d’évaluer  avec  plus  de  justesse  le  potentiel  des  différentes  options  face  à  la  problématique  de  
la colonisation ligneuse (Communities and local government, 2009). Si des données 
quantitatives manquent, la performance devrait être estimée par un expert des savanes du 
Chaco (Communities and local government, 2009). 
Bref,   l’aide   à   la   décision   multicritère   est   un   outil   rempli   de   potentiel   quant   à   la   prise   de  
décision  concernant  l’évaluation  de  futurs  projets  de  restauration  dans  les  savanes  du  Chaco  
semi-aride paraguayen et la participation des diverses parties prenantes impliquées, incluant 
les minorités, dans la gestion du territoire. Toutefois, il existe actuellement plusieurs obstacles 
pouvant entraver cette démarche. Le plus important consiste probablement au manque de 
confiance entre les parties prenantes (Skjerping, 2011). En effet, les indigènes sont 
marginalisés au Paraguay : encore aujourd'hui, plusieurs préjugés tenaces dans la population 
paraguayenne métis marquent négativement le type de relations entre les fonctionnaires et les 
indigènes (PNUD, 2014). Les politiques sociales ont historiquement été pratiquement 
absentes dans le pays (PNUD, 2014) et le taux de corruption se situe parmi les plus élevés en 
Amérique latine (Transparency International, 2014). Ainsi, le processus de collaboration entre 
les différents acteurs ainsi que la réalisation des projets liés à l'environnement demandera 
certainement une ouverture de la part des institutions paraguayennes et une participation 
active des populations locales dans le processus de prise de décision. 
Entre-temps, les ONG peuvent jouer un rôle d'intermédiaire entre les différentes parties 
prenantes. Par exemple, l'ONG Alter Vida, qui s'implique dans des projets multidisciplinaires 
axés sur le développement durable et l'égalité (Alter Vida, 2014), possède une bonne 
crédibilité face aux institutions gouvernementales à cause de ses nombreuses années 
d'expérience, et face aux communautés autochtones de la région, et pourrait donc jouer un 
rôle clé afin d'amorcer un dialogue entre les différentes parties prenantes (Skjerping, 2011).  
 60 
4.4 Perspectives d'avenir  
La colonisation ligneuse des savanes semi-arides du Chaco est un phénomène qui, bien que 
rapporté,  est  relativement  peu  documenté  dans  la  littérature  à  l’heure actuelle. Les projets de 
restauration dans ces écosystèmes en particulier sont encore plus rares; ceux existants visent 
surtout   la   conservation   de   la   productivité   de   l’élevage   bovin.   Le  manque   de   connaissances  
scientifiques relatives aux processus sous-jacents à la colonisation dans cette région et aux 
solutions possibles face à la problématique pourrait être en partie comblé par les 
connaissances écologiques traditionnelles des Guarani Ñandeva dans la recherche de solutions 
à   l’échelle   locale.   De   futurs projets de recherche pourraient permettre une plus grande 
acquisition  de  connaissances  facilitant  la  hiérarchisation  en  ordre  d’importance  des  effets  des  
différents facteurs sous-jacents à la colonisation ligneuse de ces écosystèmes pourrait être 
cruciale  afin  d’adopter  des  mesures  permettant  de   réduire   la   résistance,  c’est-à-dire   l’inertie  
de  l’écosystème  aux  changements,  dans  ce  cas  produits  par  la  restauration  écologique  (Suding  
et al., 2004).  
L’expérimentation   de   nouvelles   approches   de   gestion   et   d’intervention   basées   sur   les  
connaissances  et  la  participation  active  des  communautés  indigènes  s’inscrit  d’ailleurs  dans  la  
mission de la Réserve de la biosphère du Chaco, un territoire de plus de 47 000 km2 qui 
englobe   l’ensemble   de   la   région   (SEAM,   2003). En effet, les Réserves de biosphère sont 
reconnues par l'UNESCO comme des sites modèles conciliant la conservation de la diversité 
biologique et culturelle avec un développement socio-économique durable (UNESCO, 2014). 
Elles permettent de tester et développer des approches novatrices pour une meilleure 
conciliation de la gestion des ressources naturelles avec les activités humaines, constituent des 
sites  d'apprentissage  pouvant  inspirer  les  pays  dans  l'application  des  objectifs  de  l’Agenda  21  
et servent d'exemples pour inspirer les pays dans leurs efforts pour atteindre les objectifs sur 
la convention sur la diversité biologique (UNESCO, 2014). La recherche de stratégies visant 
le  contrôle  et  l’adaptation  au  phénomène  de  la  colonisation  ligneuse  des  savanes de la région 
afin de réduire la pauvreté, renforcer la reconnaissance des autochtones et améliorer la 
conservation   des   ressources   naturelles   s’imbrique   donc   facilement   dans   la   mission   de   la  
réserve de biosphère. Les projets développés dans cette région pourraient ainsi avoir une 
visibilité,  un  appui  et  une  portée  à  l’échelle  internationale. 
Toutefois, de nombreux défis doivent être relevés afin de concrétiser ces possibilités. Par 
exemple, des ressources et des mécanismes financiers appropriés et transparents provenant du 
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secteur public et privé des pays impliqués dans la gestion de la réserve transfrontalière de 
biosphère et de fonds multilatéraux internationaux devraient être prévus (UN, 2005). Une 
augmentation de la collaboration entre les différents parties prenantes devrait avoir lieu et ce, 
à   l’échelle régionale (Guarani Ñandeva, gouvernement fédéral, SEAM, éleveurs, etc.), tri-
nationale (Paraguay, Argentine, Bolivie) et internationale (instruments internationaux, 
coopération, etc.) (UN, 2005). Bref, bien que la recherche de solutions face à la colonisation 
ligneuse des savanes semi-arides du Gran Chaco soit parsemée de défis environnementaux, 
sociaux,   institutionnels   et   financiers,   elle   est   pourvue   d’un   grand   potentiel   relié   à   la  
valorisation et la reconnaissance des autochtones, leur participation active à la gestion du 
territoire,   l’amélioration   de   leurs   moyens   de   subsistance   et   de   leurs   conditions   socio-
économiques, ainsi que la protection des ressources naturelles, de la biodiversité et des 
espèces menacées.  
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Conclusion 
 
Le   présent   essai   a   permis   d’identifier   les   causes   et   impacts   de   la   colonisation   ligneuse   des  
savanes   et   d’évaluer   le   potentiel   et   les   limites   de   la   restauration   écologique   dans   la  
conservation   à   long   terme   de   ces   écosystèmes.   L’état des connaissances sur les 
caractéristiques   générales,   la   distribution,   l’origine,   la   structure   et   le   fonctionnement,   ainsi  
que les services écosystémiques des savanes a été établi dans le chapitre 1. Dans le chapitre 2, 
les causes de la colonisation des savanes par les espèces ligneuses ont été identifiées et les 
impacts écologiques, sociaux et économiques découlant de cette dernière ont été analysés. Il a 
ainsi été observé que la riche biodiversité et la capacité de support élevée de grands 
herbivores associées aux savanes sont menacées par le phénomène de la colonisation 
ligneuse, qui tend à transformer ces écosystèmes ouverts en arbustaies ou en forêts sèches. 
L’origine   de   ce   phénomène   serait   lié   aux   effets   d’activités   anthropiques   – changements 
climatiques, surpâturage et suppression du feu – ayant modifié directement ou indirectement 
les relations de compétition entre les strates herbacées et ligneuses et ayant déclenché des 
processus   complexes   de   rétroaction   à   l’intérieur   de   l’écosystème   qui   accélèrent cette 
transformation. 
Le potentiel de la restauration écologique face à la colonisation ligneuse des savanes a été 
évalué dans le chapitre 2. Il a ainsi été vu que les avancées de la restauration écologique sont 
encore très limitées, entre autres puisqu’il  s’agit  d’un  domaine  de  connaissances  très  jeune  qui  
s’appuie  sur  une  science  – l’écologie  de  la  restauration  – également très récent. De plus, les 
projets   de   restauration   des   savanes   effectués   jusqu’à  maintenant   et   utilisant   des   techniques  
aussi variées   que   la   coupe,   l’application   d’herbicides,   la   réintroduction   du   feu   ou   de  
l’herbivorie,  réussissent  généralement  à  réduire  la  densité  de  la  canopée  des  plantes  ligneuses  
pendant  quelques  années.  Toutefois,  l’absence  de  gestion  à  long  terme  des  savanes  restaurées 
résulte presque toujours en une récupération rapide de la densité ligneuse présente avant les 
interventions; la plupart des plantes ligneuses visées repoussent rapidement depuis leurs 
racines après quelques années. Ainsi, les efforts ponctuels de restauration sont généralement 
très dispendieux et semblent futiles à long terme. Par contre, certains éléments pourraient 
augmenter  l’efficacité  de  la  restauration  écologique  dans  la  conservation  de  ces  écosystèmes.  
Par exemple, des projets de restauration et de gestion à long terme pourraient être entrepris, 
des   connaissances   peuvent   être   acquises   rapidement,   et   l’adoption   d’objectifs   plus   réalistes  
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pourraient   modifier   ce   diagnostic.   Pour   l’instant,   la   décision   d’investir   ou   non   dans   la  
restauration revient  aux  sociétés,  selon  l’analyse  des  bénéfices  et  des  coûts  de  la  restauration  
écologique par rapport à ceux de la colonisation ligneuse dans une région donnée, et les 
valeurs   et   priorités   de   ces   sociétés.   Cet   essai   présente   le   potentiel   d’un   outil,   l’aide à la 
décision multicritère, dans le processus de prise de décision relative à cette problématique 
complexe impliquant des parties prenantes diverses ayant des intérêts divergents. 
Finalement, il a été possible de faire un portrait global de la colonisation ligneuse dans les 
savanes semi-arides du territoire ancestral des Guaraní Ñandeva du Gran Chaco sud-
américain.   Le   processus   d’aide   à   la   décision   multicritère   a   été   amorcé   afin   de   faciliter   la  
réalisation de futurs projets en restauration dans cette aire d’étude.  Les  différentes  stratégies  
de gestion du territoire, incluant la restauration écologique, devraient être analysées et 
adoptées   par   l’ensemble   des   parties   prenantes   impliquées   par   la   problématique   de   la  
colonisation   ligneuse.   À   l’heure   actuelle,   les informations manquent pour évaluer 
rigoureusement les différentes options possibles considérées dans cet essai et permettre de 
proposer des solutions concrètes au phénomène. En effet, le pointage de la performance des 
options pour chacun des critères sélectionnés devrait se baser sur des connaissances plus 
approfondies  provenant  d’études  similaires  réalisées  dans  le  Chaco,  de  données  récoltées  sur  
le  terrain  et  d’avis  d’experts.  Afin  de  correspondre  adéquatement  aux  intérêts  réels  des  parties  
prenantes impliqués, le poids de chaque critère devrait être attribué par ces dernières lors 
d’ateliers  de  discussion,  ou  encore  par  l’intermédiaire  d’un  expert  ayant  déterminé  les  intérêts  
et  priorités  des  parties  prenantes  par  le  biais  d’entrevues  et  de  recherches  littéraires. 
Malgré   l’incertitude   entourant   les   résultats   de   la   restauration   écologique   des   savanes   du  
Chaco,   un   processus   de   prise   de   décision   basé   sur   l’aide   à   la   décision  multicritère   pourrait  
constituer une opportunité pour stimuler un processus de communication entre les diverses 
parties prenantes, ainsi que la participation des minorités généralement exclues, comme les 
Guarani   Ñandeva.   De   plus,   l’investissement   dans   de   futurs   projets   de   restauration   pourrait  
constituer une occasion de mettre en oeuvre la mission de la Réserve de la biosphère du 
Chaco, soit de tester et développer des approches novatrices pour une meilleure conciliation 
de la gestion des ressources naturelles avec les activités humaines, et de faire de cette réserve 
un site d'apprentissage  pouvant  inspirer  les  pays  dans  l'application  des  objectifs  de  l’Agenda  
21. Des projets pilotes visant à évaluer diverses techniques de restauration dans le Chaco sud-
américain en collaboration avec les Guarani Ñandeva pourraient permettre de valoriser les 
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connaissances   écologiques   traditionnelles   de   ces   derniers   et   d’apporter   de   précieuses  
connaissances  sur  le  phénomène  dans  ce  biome  et  d’améliorer  les  expériences  d’interventions  
dans  les  savanes,  autant  à  l’échelle  locale  que  globale.  En  effet,  de  plus  grandes connaissances 
associées à la colonisation ligneuse des savanes et au potentiel de la restauration écologique 
face   au   phénomène   doivent   être   acquises   afin   d’évaluer   rigoureusement   la   pertinence   des  
interventions  dans  ces  écosystèmes  à  l’échelle  globale. 
Pour conclure, cet essai met en lumière les importants impacts écologiques et 
socioéconomiques de la colonisation ligneuse des savanes, ainsi que les résultats souvent 
décevants   jusqu’à   présent   de   la   restauration   écologique   pour   conserver   les   services 
écosystémiques associés aux savanes. Dans un futur proche, la restauration écologique 
pourrait éventuellement constituer une solution intéressante pour atténuer les impacts de la 
colonisation ligneuse. Toutefois, la transformation des savanes constitue un des nombreux 
symptômes associés aux effets des activités anthropiques, comme les changements 
climatiques   et   les   changements   d’utilisation   du   sol.   La   restauration   écologique   reste   une  
option intéressante à la condition d’entreprendre d’abord des changements reliés aux causes 
primaires du phénomène, liées aux activités anthropiques, comme l’émission de gaz à effet de 
serre, l’élevage extensif et la gestion du feu.  
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